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Lukuisat ihmisen toiminnot sekä vesien- ja 
maankäyttömuodot kuten asutus, maa- ja metsätalous, 
teollisuus ja kalankasvatus aiheuttavat vesistöihin 
ja mereen kohdistuvaa ravinnekuormitusta. Jotta 
vesiensuojelutoimenpiteitä kyettäisiin kohdentamaan 
tehokkaasti, on tunnettava ravinnekuormituksen ja 
vesistön tilan välinen riippuvuus mahdollisimman 
tarkasti. 
Vesilain 1 luvun 19 §:n mukaan vesistön pilaaminen 
ilman vesioikeuden lupaa on kielletty. Luvan myöntä-
misedellytyksiä harkittaessa joudutaan punnitsemaan 
hankkeen hyötyjä ja haittoja (etuvertailu). Ravinne-
kuormituksen aiheuttamien haittojen tarkastelu edel-
lyttää paitsi kuormituksen ja vesistön tilan välisen 
riippuvuuden selvittämistä myös vesilain 1:19 §:n 
tarkoittaman pilaamiskäsitteen ja sallittavan rehe-
vyystason muutoksen määrittelyä. Pilaavan ja luvan 
perusteella sallittavan ravinnekuormituksen määrit-
täminen on tapauskohtaista ja riippuu mm. vesistön 
arvosta, käytöstä sekä hankkeen hyödyistä. 
Tarve nopeasti sovellettavien ja luotettavien arvi-
ointimenetelmien saatavuuteen on suuri. Ravinne-
kuormituksen ja vesistön tilan välistä riippuvuutta 
joudutaan toistuvasti pohtimaan ennakkoilmoitusten ja 
vesioikeudellisten lupahakemusten käsittelyn sekä 
vesiensuojelun suunnittelun yhteydessä. Hallinnon ja 
lainsäädännön muuttuminen korostaa myös ympäristövai-
kutusten arviointimenetelmien kehittämisen ja yh-
tenäistämisen tärkeyttä. Ennakkotoimenpideasetuksen 
(n:o 816/15.9.1989) muutoksella siirrettiin ennak-
koilmoitusten käsittely pääosin vesi- ja ympäristö-
piireille sekä vesihallintoasetuksen muutoksella (n:o 
338/11.4.1990) vesioikeudell.isten hakemusten lausun-
nonanto myös pääosin vesi- ja ympäristöpiireille. 
Lisäksi vesilain 30.4.1987 (n:o 467) tapahtuneella 
muutoksella annettiin osa vesiasioista kunnallisten 
ympäristönsuojelulautakuntien päätettäväksi. Päättä-
vien viranomaistahojen lisääntyminen on korostanut 
tarvetta kehittää ja yhtenäistää vesistövaikutusten 
arviointimenetelmiä. 
Ympäristövaikutusten arvioinnin kehittämistä on 
korostettu myös Yhdistyneiden kansakuntien asettaman 
Ympäristön ja kehityksen maailmankomission ("Brundt-
landin komissio") vuonna 1987 valmistuneessa raportis-
sa (Ulkoasiainministeriö ja ympäristöministeriö 
1988). Nykyistä oikeudenmukaisemman ja turvallisemman 
kehityksen toteuttamiseksi komissio esitti yhdeksi 
keskeiseksi periaatteeksi ns. kestävän kehityksen, 
jonka mukaan ihmisen toiminnot on sopeutettava luon-
nonympäristöön pysyvästi harmonisella tavalla. Kestä-
vän kehityksen ympäristöpolitiikan toteuttamiskeinoja 
ovat mm. kriittisen kuormituksen määrittäminen ja 
soveltaminen hankkeiden ympäristövaikutusten arvioin-
nissa, ympäristövaikutusten arvioinnin kehittäminen 
ja sisällyttäminen kaikkeen yhteiskunnalliseen päätök- 
G, 
sentekoon sekä ympäristön tilan seurannan kehittämi-
nen. 
Edellä esitettyjen kehittämistarpeiden perusteella 
vesi- ja ympäristöhallitus perusti 21.6.1990 
työryhmän, jonka tehtäväksi annettiin: 
kerätä tarkoituksenmukaiseksi katsottavan 
laajuinen perusaineisto ravinteiden (fosfo-
rin ja typen) ja rehevöitymisen väliseen 
riippuvuuteen vaikuttavista tekijöistä 
selvittää ravinnekuormituksen vaikutusten 
arviointi- ja laskentatapoja sekä tehdä 
suositukset vaikutusten arviontitavoista 
Raportin tavoitteena on auttaa ympäristöviranomai-
sia, luvan hakijoita, vesistötarkkailun toteuttajia 
ja muita asiasta kiinnostuneita soveltamaan työssään 
vesien ravinnekuormituksen arviointimenetelmiä 
nykyistä laajemmin. 
Työryhmän puheenjohtajaksi määrättiin ylitarkastaja 
Seija Salonen ja sihteeriksi ylitarkastaja Kimmo 
Silvo sekä jäseniksi ylitarkastaja Tom Frisk, 
limnologi Tellervo Kärmeniemi, erikoistutkija Jorma 
Niemi, erikoistutkija Heikki Pitkänen sekä ylitar-
kastaja Heidi Vuoristo. Raportin laadinnassa työryhmää 
ovat avustaneet Lounais-Suomen vesiensuojeluyhdistys 
ry:n toiminnanjohtaja Kyösti Jumppanen (eläinplank-
ton), toimistopäällikkö Lea Kauppi (luonnonhuuhtoutu-
ma, hajakuormitus), limnologi Kaarle Kenttämies (met-
sätalouden huuhtoutumat), tutkija Liisa Lepistö 
(kasviplankton), tutkija Reino Niemi (makrofyytit), 
erikoistutkija Seppo Rekolainen (luonnonhuuhtoutuma 
ja hajakuormitus), tekstinkäsittelijä Helena Liekola 
ja piirtäjä Sirkka Vuoristo, joille työryhmä esittää 
parhaat kiitoksensa. 
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2 FOSFORI JA TYPPI BIOLOGISTEN 
PROSESSIEN SÄÄTELIJÖINÄ 
2.1 VESIEN REHEVÖITYMINEN - MÄÄRITELMÄT 
Ekologiassa termiä eutrofinen eli runsasravinteinen 
käytetään kuvaamaan biologisia järjestelmiä, joihin 
tulee runsaasti tavallisesti niukalti saatavia ravin-
teita Tällöin ekosysteemin orgaanisen aineen tuotan-
tokyky kasvaa. Vastakohtana tälle puhutaan oligotrofi-
sista eli niukkaravinteisista systeemeistä. Jo Thiene-
man (1918) kuvasi oligo- ja eutrofisille vesille 
ominaisia kriteerejä ja Naumann (1919) loi pitkälti 
nykyisin käytössä olevan rehevyystermistön. Aineen 
kierto vesiekosysteemissä ilmenee pääpiirteissään ku.-
vasta.1. 
Auringon säteily 	 1 
Ulkoiset 	 Auringon söt®ily 
Liuenneet 
ravintet J7i 
nt Kasvplankton 	 \ 	
Sispinan / 	Hokrofyy it 	!ff i 
I, 	 i //' / \ 
/ Bakteerit\  
/ 
.— — rEläinplank —  ' ~~1 	k sat 	1 	 Laiduntajat.L ton 





,/  \ I i 
A 	Planktise pedot 
i 
i 





Kuva 1. Aineen kierto vesiekosysteemissä pääpiir-
teissään. 
Veden rehevöitymisellä (engl. eutrophication) tar-
koitetaan laajimmasssa merkityksessään vesiekosys-
teemin häiriintymisestä johtuvaa veden eliöstön 
lisääntynyttä kasvunopeutta. Peruskriteerinä on taval-
lisimmin pidetty kasviplanktonin ja korkeampien vesi-
kasvien lisääntynyttä tuottavuutta (mitattuna hiilen 
sitoumisnopeutena pinta-alayksikköä kohden) ja/tai 
biomassaa (yleisimmin veden a-klorofyllipitoisuutena 
mitattuna). Vesiensuojelun päätöksenteko perustuu 
A2 
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yleisimmin ravinnepitoisuuksien ja kasviplanktonin 
biomassan perustasojen ja vaihteluiden seuraamiselle. 
Perusteelliset ekosysteemin eri tuotantotasoilla 
tapahtuvat mittaukset ja erityisselvitykset, joilla 
voitaisiin tarkastella rehevöitymistä koko ekosystee-
min kannalta, vaativat huomattavia resursseja. 
Perustuotannon eli autotrofisen tuotannon ja kasvi-
planktonin biomassan käyttö koko ekosysteemin rehe-
vyysasteen kriteerinä perustuu sille ekologian perus-
käsitykselle, että eri ekosysteemeissä alimman tro-
fiatason tuottavuus ja biomassa määräävät ylempien 
trofiatasojen biomassan ja tuottavuuden. Perustuotan-
toa, kasvibiomassoja ja jopa pelkkiä ravinnepitoisuuk-
sia voidaan käyttää rehevyysasteen indikaattoreina 
myös vesiekosysteemeissä, mutta vain suhteellisen 
yleisellä tasolla, koska eri tekijöistä johtuvat 
ajalliset ja alueelliset vaihtelut ovat yleensä suu-
ria. 
Perustuotannolle käänteinen reaktio on orgaanisen 
aineen hajotus. Hajottajina toimivat heterotrofiset 
eli toisenvaraiset organismit, lähinnä bakteerit. 
Systeemin ulkopuolelta peräisin oleva (luonnollinen 
tai ihmisen toiminnasta aiheutuva) orgaaninen aine 
aiheuttaa välittömästi lähinnä heterotrofisen tuo-
tannon ja hajottajaorganismien biomassojen kasvua, 
mutta ei vaikuta suoraan itse perustuotantoon. Myös 
itse systeemissä tuotettu orgaaninen aine (esim. 
levämassa) saattaa virtausten mukana ajelehtia ja 
nostaa heterotrofista tuotantoa varsin kaukana synty-
paikaltaan. Usein rehevöitymiseen liitetyt haitalliset 
ilmiöt ovat seurausta pienentyneestä heterotrofisen 
ja autotrofisen tuotannon suhteesta. 
Vedet kehittyvät yleensä jo luontaisesti rehevöity-
misen suuntaan. Esimerkiksi eroosio ja metsäpalot 
voivat aiheuttaa vesien ravinteisuuden ja tuotanto-
tason kasvua. Vesistöjen kehitys voi joissakin tapauk-
sissa kulkea myös kohti niukempaa ravinnetasoa (oli-
gotrofioituminen) jo luontaisesti tai esimerkiksi 
happamoitumisen seurauksena. Kuitenkin luontaisia 
prosesseja yleensä monin verroin nopeammin lisäävät 
vesiin tulevien ravinteiden määrää erilaiset ihmisen 
toiminnot, kuten valuma-alueen maankäyttö (esim. 
peltoviljely, karjatalous, metsätalous, taajama-asu-
tus, turpeennosto), jätevesikuormitus sekä ilman 
kautta leviävä kuormitus. Ihmisen aiheuttamaa vesien 
ravinteisuuden lisääntymistä voidaan nimittää kult-
tuurirehevöitymiseksi tai antropogeeniseksi eutrofi-
oitumiseksi erotuksena luontaisesta eutrofioitumi-
sesta. 
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2.2 	FOSFORIN JA TYPEN LÄHTEET SEKÄ ESIINTYMISMUODOT SISÄ- 
JA RANNIKKOVESISSÄ 
2.2.1 Y l e i s t ä 
Fosfori esiintyy vesissä liukoisina epäorgaanisina 
fosfaatteina (P04 3- ), liuenneina tai kolloidisina 
orgaanisina fosforiyhdisteinä sekä kiintoaineeseen 
sitoutuneina orgaanisina ja epäorgaanisina yhdistei-
nä. Huomattava osa vesien kokonaisfosforista on 
sitoutuneena kiintoaineeseen (leväbiomassaan ja 
maahiukkasiin)(kuva 2). 
Fosforia poistuu vesiekosysteemistä ulos virtaavan 
veden mukana ja sedimentoitumalla. Vesistön 
fosforidynamiikan kannalta on keskeistä sedimentin 
sisältämän fosforivaraston pysyvyys. Sedimentistä 
vapautuvan fosforin määrää säätelevät sedimentin 
pinnan redox-potentiaali, pH-taso, lämpötila ja veden 
virtaukset (konvektio, turbulenssi). Esimerkiksi 
hapettomissa olosuhteissa sedimentin ferrihyd-
roksideihin sitoutunut fosfori liukenee veteen ja 
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Kuva 2. Fosforin kierron päävaiheet vesiekosystee-
missä. 1 = kiintoaineeseen sitoutunut fosfori, 2 = 
fosfaatti (PO4 ) fosfori, 3 = kolloideihin sitoutunut 
fosfori, 4 = pienimolekyylipainoiset ( n. 250) or-
gaaniset fosforiyhdisteet (Wetzel 1975). 
Typpeä esiintyy vesistöissä useina epäorgaanisina ja 
orgaanisina muotoina: liuennut molekulaarinen typpi 
(N2 ) , ammonium (NH4 ' ) , nitraatti (NO3 - ) , nitriitti 
(NO2 - ), liuenneet orgaaniset typpiyhdisteet (mm. 
urea, peptidit, valkuaisaineet) sekä typpeä sisältä-
vät kolloidiset ja kiintoaineeseen sitoutuneet or-
gaaniset yhdisteet (mm. humusaineet). Ammonium- ja 
nitriittityppeä on vesissä yleensä varsin vähän (ta-
vallisesti 2-50 mg m-3 ). Vain pieni osa orgaanisesta 
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typestä (esim. urea) on perustuotannolle välittömästi 
käyttökelpoista. Suurin osa typestä sisältyy hitaasti 
hajoaviin humusyhdisteisiin. 
Kaasumaisen typen sidontaan kykenevät eräät vapaassa 
vedessä elävät bakteerit (eräät sinilevät 1. syanobak-
teerit ja esim. Azotobacter)(kuva 3, prosessi 1). 
Typen assimilaatiossa nitraatti- ja ammoniumtyppi 
sitoutuu kasvisoluihin (2). Ammonium hapettuu nitrii-
tiksi esim. Nitrosomonas -bakteerien vaikutuksesta ja 
nitriitti edelleen nitraatiksi esim Nitrobacter -bak-
teerien metabolian avulla (3). Molemmat em. proses-
sit kuuluvat nitrifikaatioon. Ammonifikaatiossa 
(5+6) orgaanisen aineen typpi vapautuu heterotro-
fisten mikrobien hajotustyön vaikutuksesta ammonium-
typeksi. Bakteerit käyttävät typpeä solusynteesissä 
(7). Denitrifikaatiossa (8) nitraattityppi pelkistyy 
välivaiheiden kautta kaasumaiseksi typeksi. Denitrifi-
ointikykyisiä bakteereja ovat mm. Thiobacillus, Pseu-
domonas ja Micrococcus. Typpeä sitoutuu orgaaniseen 
ainekseen myös anaerobisesti (11) samoin kuin typpeä 
vapautuu orgaanisen aineen anaerobisessa hajotuksessa 
(12). 






kaevlplankton z 	N O 	3 	N 02 
N kuormltue 
N 2 Il toraall 	floors 3 
5 Tuottw• 4 
p kerros 
—' 
Pohjaveden _ — 	_ — 
R-CSC• 








Orgaaninen N NO 
3 	
,,///I 
r N 2 kasvlplankton 
10 







Kuva 3. Typen kierto järviekosysteemissä (modifioitu 
Wetzelin (1975) mukaan) 1 = aerobinen typen sidonta, 
2 = typen assimilaatio, 3 = nitrataatio, 4 = nitri-
taatio, 5 = ammonifikaation alkuvaihe, 6 = ammonifi-
kaation loppuvaihe, 7 = bakterielli typen assimilaa-
tio, 8 = denitrifikaatio, 9 = hydrolyyttinen hajo-
tus, 10 = sedimentaatio, 11 = anaerobinen typen 
sidonta, 12 = anaerobinen orgaanisen aineen hajotus, 
13 = deaminaatio 
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Suomen vesien kokonaisfosfori- ja kokonaistyppikuormi-
tukseksi vuonna 1989 on arvioitu 8 400 t a-1 fosforia 
ja 129 000 t a-1 typpeä (taulukko 1). Epävarmuutta 
kuormituksen suuruudesta sisältyy erityisesti haja-
kuormituksen arviointiin. 
Taulukko 1. Sisä- ja rannikkovesien fosfori- ja typpi-
kuormitus eri lähteistä Suomessa vuonna 1989 (Vesi-
ja ympäristöhallituksen keräämien tietojen mukaan). 
Fosfori 	Typpi 
t a-' 	ö 	t a-' 
Pistemäinen: 
massa- ja pap.teoll.750 8.9 4420 3.4 
muu teollisuus 85 1.0 1900 1.5 
kalankasvatus 250 3.0 1740 1.3 
turkistarhaus 50 0.6 500 0.4 
yhdyskunnat 430 5.1 12500 9.7 
- - - - - - - - - 
Pistekuorm. yht. - - - - 1565 - - - - 18.6 - - - - 21060 - - - - - 16.3 
- - - - - - - - - - 
Hajakuormitus: 
- - - - - - - - - - - - - - - - 
pellot 	n. 30001)  36 	n. 300002)  23 
eläinsuojat 400 4.8 1100 0.9 
haja-asutus 500 6.0 4000 3.1 
turvetuotanto 15 0.2 400 0.3 
metsätalous 500 6.0 5000 3.9 
- - - - - - - - - 
Hajakuorm. yht. - - - - 4415 - - - - 53 - - - - 41500 - - - - -32 
- - - - - - - - - 
luonnonhuuhtoutuma - - - - 1800 - - - - 21 - - - - 45000 - - - - -35 
sateen mukana 620 7 21700 17 
Luonnonkuorm. yht. 
- - - - - - - - - 
2420 
- - - 
28 
- - - - 
66700 
- - - - - 
52 
- - - - - 
Kokonaiskuormitus 8400 100 129000 100 
1) 	2 	000 	- 	4 	000 t 	a-1  2) 	20 000 	- 	40 000 	t 	a-1  
(Rekolainen 1989) 
Ravinnekuormituksen rehevöittävä vaikutus riippuu 
paitsi ravinteiden määrästä myös niiden esiintymis-
muodosta ja kuormituksen jaksottumisesta. 
Hajakuormituksen fosfori on suurelta osin kiintoai-
neeseen sitoutuneena, eikä se siten ole kokonaisuudes-
saan välittömästi perustuotannon käytettävissä. 
Pääosa hajakuormituksesta ajoittuu kevät- ja syysva-
lunnan huippukausiin. 
Teollisuuden ja erityisesti asutuksen aiheuttama 
kuormitus jakautuu melko tasaisesti ympäri vuoden. 
Sen sijaan mm. kalankasvatuksen kuormitus keskittyy 
verrattain lyhyelle jaksolle loppukesään ja alkusyk-
syyn. 
15 
Asutus-, kalankasvatus- ja usein myös teollisuusjä-
tevesien sisältämät ravinteet ovat lähes kokonaisuu-
dessaan perustuottajille helppokäyttöisessä muodossa. 
Ravinnepäästöjen välitöntä sitoutumista voivat kuiten-
kin hidastaa mm. päästöjen toksisuus, veden hu-
musainepitoisuus tai ympäristöolojen voimakkaat ja 
nopeat muutokset, jotka vaikeuttavat pysyvien levä-
populaatioiden kehittymistä kuormituslähteen lähei-
syyteen. 
2.2.2 S i s ä v e d e t 
Lisääntynyt ravinnekuormitus järviekosysteemiin ko-
hottaa systeemin kykyä ylläpitää entistä suurempaa 
levätuotantoa ja -biomassaa. Ravinnekuormituksen ja 
perustuotannon välinen riippuvuus ei kuitenkaan ole 
käytännössä suora tai yksinkertainen. Aluksi ylimää-
räiset vapaat ravinteet lisäävät kierrätettyjen ravin-
teiden varastoa ja tulevat leväbiomassan tai sen osan 
käyttöön. Tämän jälkeen suhteellisesti entistä enemmän 
ravinnevaroista sitoutuu leväsoluihin, joiden riip-
puvuus sisäisestä kierrätyksestä ainakin tilapäisesti 
vähenee. Samalla aiempaa suurempi osa ravinnevaroista 
alkaa pidättyä järven sedimentteihin. Toisaalta alus-
veden muuttuminen hapettomaksi sekä pH:n voimakas 
nousu tai sekoittuminen voivat aiheuttaa sedimentin 
fosfori- ja typpivarantojen mobilisoitumista uudelleen 
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Kuva 4. Pääravinteiden kaaviomaiset kulkureitit 
oligo- ja eutrofisissa vesistöissä. Oligotrofisessa 
vedessä suhteellisen pieni ravinnekuormitus pystyy 
ylläpitämään kohtuullisen suurta biomassaa (B) ja 
huomattava osa ravinteista on kierrossa (R) tai 
virtaa järvestä ulos (W). Eutrofisessa järvessä plank-
tonbiomassan ravinteiden otto on vähemmän riippuvainen 
kierrätetyistä ravinteista kuin oligotrofisessa jär-
vessä. Samalla suhteellisesti suurempi osuus ravin-
teista sitoutuu sedimentoituneeseen ainekseen (Rey-
nolds 1984). 
Suomessa järvien ravinnedynamiikan kehittymiseen 
keskeisesti vaikuttavia ulkoisia tekijöitä ovat varsi-
naisen jätevesikuormituksen ohella vesistön valuma-
alueen maaperä-, soistumis- ja kasvillisuusolosuhteet 
sekä maankäyttö. Sisäisistä tekijöistä tärkeitä ovat 
järven viipymä, syvyyssuhteet, sedimentin ravinneva- 
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raston pysyvyys, veden humuspitoisuus, jääpeitteen 
pituus sekä järven lämpö- ja valaistusolosuhteet. 
Suomen heikosti rapautuva kallio- ja maaperä sekä 
metsä- ja suokasvillisuuden hyvä ravinteiden sito-
miskyky ovat yleensä johtaneet luontaiseen järvien 
oligotrofiaan, jolle on samanaikaisesti ollut 
ominaista korkeahko humuspitoisuus. Humuspitoisuus 
on puolestaan heikentänyt ravinteiden leväkasvua 
ylläpitävää vaikutusta. Eri vesistöjen välillä on 
kuitenkin morfometristen erityispiirteiden lisäksi 
suuria luontaisia eroja mm. jääpeitteen pituudessa, 
kevät- ja syysvalunnan voimakkuudessa, valunnan ravin-
ne-, humus- ja kiintoainepitoisuudessa sekä lähi- ja 
kaukovalunnan ja suoran sadannan osuudessa vesitasees-
sa. Siten kutakin vesistöä ja usein sen osaa on tar-
kasteltava yksilöllisesti arvioitaessa ravinnekuormi-
tuksen vaikutuksia kyseiseen vesiekosysteemiin. 
Suomessa karujen sisävesien kokonaisfosforipitoisuu-
det ovat tasolla 5-10 mg m-3 . Rehevissä järvissä 
pitoisuudet vaihtelevat yleensä välillä 30-200 
mg m-3 , mutta voivat erityisesti joki- ja purovesissä 
nousta tätäkin suuremmiksi. Suomen järvien keskimää-
räiset kokonaisfosforipitoisuudet olivat maaliskuussa 
1987 tehdyn kartoituksen mukaan 14 mg m-3 ja jokien 
22 mg m-3 (vedenlaaturekisteri, VYH). 
Kokonaistyppipitoisuudet karuissa vesistöissä ovat 
yleensä tasolla 300-500 mg m-3 , mutta voivat kohota 
rehevissä järvissä ja joissa 1 000 - 3 000 mg:aan 
m-3 . Kokonaistyppipitoisuuden keskimääräiset maalis-
kuun 1987 arvot Suomen järvissä olivat 500 mg m-3 ja 
joissa 670 mg m-3 (vedenlaaturekisteri, VYH). 
2.2.3 R a n n i k k o v e d e t 
Suomen rannikkovesien ravinnepitoisuudet vaihtelevat 
huomattavasti sekä ajallisesti että paikallisesti. 
Kesäiset pintakerroksen typpi- ja fosforipitoisuudet 
ovat suurimmillaan Suomenlahden itäosassa ja alhai-
simmillaan Perämerellä. Erityisesti Suomenlahdella 
lämpötilan harppauskerroksen alapuoliset ravinnepitoi-
suudet ovat huomattavan suuria. Rannikolle laskevat 
joet ja jätevesien purkupaikat kohottavat kuitenkin 
ravinnepitoisuuksia merkittävästi monin paikoin myös 
rannikon läheisyydessä. Rannikkovesien ravinnepitoi-
suuksista ja -kuormituksista sekä niiden vaihteluista 
ovat laatineet katsauksen Pitkänen ym. (1987). 
Suurin osa Suomea ympäröiviin rannikkovesiin joutu-
vasta kokonaistypestä ja -fosforista on peräisin 
jokien valuma-alueilta. Vain 12 % fosforin ja 14 
typen kokonaiskuormituksesta (80 000 t N a-1 ja 
5 000 t P a-1 ) joutuu mereen rannikon asutuksesta 
ja teollisuudesta (Pitkänen ym. 1987). Ilmaperäisen 
ravinnekuormituksen Suomen rannikkovesiin (Suomen 
aluevesillä) voidaan karkeasti arvioida olevan vähin-
tään n. 20 000 t kokonaistyppeä ja n. 300 t kokonais- 
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fosforia vuodessa (Ilmatieteen laitoksen mittaamiin 
laskeuma-arvoihin perustuva arvio). 
Kokonaisravinteet - sekä vuosittaisina kuormituslu-
kuina että vastaanottavan vesialueen pitoisuusarvoi-
na - antavat parhaimmillaankin vain karkean ja 
suuntaa-antavan käsityksen ravinteiden todellisesta 
merkityksestä tietyn rannikkovesialueen rehevyysolojen 
säätelijänä (Pitkänen 1987). Tähän ovat syynä ravin-
teiden käyttökelpoisuuden vaihtelu, ravinnekuormi-
tuksen ajallinen vaihtelu, rannikkovesialueiden 
morfologiset ja hydrografiset erot sekä laskeuman 
vaikutus. 
Ravinteiden käyttökelpoisuus 
Vain osa, Suomessa vajaat 50 ö, jokien välityksellä 
rannikkovesiin joutuvista typestä ja fosforista on 
biologisesti helppokäyttöisessä muodossa liukoisina 
fosfaatteina, nitriitteinä, nitraatteina, ammoniumina 
sekä eräinä yksinkertaisina liukoisina orgaanisina 
yhdisteinä. Huomattava osa kokonaisfosforista on 
sitoutuneena kiintoaineeseen (mm. Froelich 1988). 
Yleisen käsityksen mukaan makean veden ja murtoveden 
sekoittuessa fysikaalis-kemialliset olosuhteet yleensä 
suosivat fosforin vapautumista epäorgaanisesta kiin-
toaineesta. Vastaavasti valtaosa typestä sisältyy 
liukoiseen orgaaniseen fraktioon, josta vain hyvin 
pieni osuus (esim. urea) on perustuotannolle välittö-
mästi käyttökelpoista (Leppänen 1988, Tamminen ja 
Imrich 1990). Suurin osa orgaanisesta typestä on 
hyvin hitaasti hajoavina humusyhdisteinä, joilla ei 
ilmeisesti ole suurta merkitystä perustuottajien 
ravinnelähteenä. 
Ravinteiden ajallinen vaihtelu 
Jokien rannikkovesiin tuoma ravinnekuorma jakautuu 
vuodenaikojen kesken hyvin epätasaisesti. Rannikon 
pienet valuma-alueet (vähäjärvisiä, yleensä pelto-
viljelyvaltaisia) aiheuttavat pienistä virtaamista 
huolimatta valtaosan rannikkovesiemme kokonaisra-
vinnekuormituksesta (Pitkänen 1987). Nämä joet tuovat 
pääosan (75-80 %) ravinteistaan kevään sulamiskauden 
ja toisaalta syksyn sateisen kauden aikana, jolloin 
rannikkovesien perustuotanto on fysikaalisten tekijöi-
den vuoksi rajoitettua. Kevään piilevien ja ruskei-
den levien tuotantomaksimi sedimentoi tehokkaasti 
tuottavaan kerrokseen talven ja kevään aikana kerty-
neet ravinteet, eikä niillä siten ole kovin suurta 
merkitystä kesän rehevyysolojen kannalta (Heiskanen 
1991). Suurten, sisämaan järvialueille yltävien jokien 
merkitys puolestaan korostuu suualueidensa lähivesil-
lä, koska nämä joet tuovat rannikkovesiin merkittäviä 
ravinnemääriä myös tuottavan kauden aikana. 
Teollisuuden ja erityisesti asutuksen aiheuttama 
kuormitus jakautuu melko tasaisesti ympäri vuoden. 
Erityisesti kalankasvatuksessa kuormitus sen sijaan 
keskittyy nimenomaan vastaanottavan vesiekosysteemin 
tuottavaan kauteen. Tämä aiheuttaa sen, että kalan- 
kasvatuksen ravinnepäästöt saavat aikaan määräänsä 
nähden maksimaalisen rehevyysvaikutuksen jälkiseu-
rauksineen. 
Ravinnekuormituksen ajallinen jakautuminen, kuten 
myös edellä käsitelty ravinteiden käyttökelpoisuus, 
lisää voimakkaasti asutuksen ja teollisuuden suorien 
päästöjen merkitystä rannikkovesien rehevöittäjänä 
(Pitkänen 1987). Mikäli vain kesäkauden kuormitus 
otetaan huomioon, asutuksen ja teollisuuden päästöjen 
osuus rannikkovesien kokonaiskuormituksesta on kak-
sinkertainen (n. 25 kokonaiskuormituksesta kesäaika-
na) koko vuoden mittaiselle jaksolle laskettuihin 
kuormituksiin verrattuna. Kun lisäksi arvioidaan, 
että jokien välityksellä rannikkovesiin joutuvasta 
ravinnekuormituksesta noin puolet on käyttökelpoista 
perustuotannossa, kasvaa rannikon suorien jäte-
vesipäästöjen osuus noin 50 prosentiksi kesäaikaisesta 
välitöntä rehevöitymistä aiheuttavasta ravinnekuormi-
tuksesta. Vastaava osuus kokonaisvuosikuormituksia 
vertailtaessa on vain noin 10 %. 
Morfologia ja hydrograf ía 
Aivan rannikkovesien sisimpiä ja suljetuimpia osia 
lukuunottamatta saariston ja rannikkovesien morfolo-
gialla ja hydrografialla on keskeinen merkitys alueel-
lisen rehevyyden säätelijöinä. Niiden vaikutus on 
merkittävä erityisesti Suomenlahdella, missä kesäisin 
muodostuu rannikoiden läheisyyteen termokliinin ala-
puolelle ja halokliinin tuntumaan huomattavia epäor-
gaanisia typpi- ja fosforivarastoja (Niemi 1975, 
Pitkänen ym. 1990, Tamminen 1990). Sopivan suuntaisten 
pitkään jatkuvien tuulten vaikutuksesta tapahtuva 
kumpuaminen (termokliinin ja/tai halokliinin purkau-
tuminen) saattaa tuoda lyhyessä ajassa pintakerrok-
seen ravinnemääriä, joiden tuottamiseen suureltakin 
kuormittajalta menee vuosia. Seurauksena on plankton-
tuotannon ja -biomassan nopea lisääntyminen sekä 
mahdollisesti haitallisten, jopa myrkyllisten leväku-
kintoj en syntyminen. 
Laskeuma 
Ilman kautta leviävä ravinnekuormitus, varsinkin 
typpikuormitus, on merkittävä rehevöitymisen aiheutta-
ja etenkin niillä vesialueilla, joilla typen puute 
rajoittaa perustuotantoa (yleisesti Etelä-Suomen 
rannikkovedet). Ilman kautta leviävän kuormituksen 
merkitystä lisää se, että ravinteet ovat lähes täydel-
lisesti epäorgaanisessa, perustuottajille välittö-
mästi käyttökelpoisessa muodossa. Toisaalta pääosa 
ravinteista tulee märkälaskeuman mukana, mikä pienen-
tää niiden suhteellista merkitystä tuottavan kauden 
aikana vähäsateisina kesinä. Jokien suualueilla ja 
merkittävien pistekuormittajien lähivesillä ilmaperäi-
sen kuormituksen suhteellinen osuus kokonaiskuormituk-
sesta jää pieneksi. 
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2.3 	FOSFORI JA TYPPI LEVIEN JA MAKROFYYTTIEN 
KASVUTEKIJÖIMÄ 
2.3.1 Y l e i s t ä 
Noin 20:stä kasvisoluihin (myös leviin) sisältyvästä 
alkuaineesta tavallisesti yhtätoista voidaan pitää 
makroravinteina: hiili (C), happi (0), vety (H), 
typpi (N), fosfori (P), rikki (S), kalium (K), mag-
nesium (Mg), kalsium (Ca), natrium (Na) ja kloori 
(Cl). Ne muodostavat yleensä yli 0,1 ö solujen tuhkat-
tomasta kuivapainosta. Muita tarpeellisia alkuaineita, 
ns. hivenaineita, ovat rauta (Fe), mangaani (Mn), 
kupari (Cu), sinkki (Zn), boori (B), pii (Si), molyb-
deeni (Mo), vanadisni (V) ja koboltti (Co). Useille 
kulta- ja piileville pii on tärkeä solunseinän raken-
nusaine ja siten makroravinne. 
Valoenergiaa sitovat autotrofiset levät ja muut 
kasvit kykenevät käyttämään vain sellaisia liuennei-
ta ravinteita, jotka voivat kulkeutua puoliläpäisevän 
solukelmun läpi solun sisäpuolelle. Useat liuenneet 
kompleksiyhdisteet ja liukenemattomat (hiukkasmaiset 
ja kolloidiset) polymeeriyhdisteet ovat autotrofi-
sille soluille käyttökelvottomia. Sen sijaan heterot-
rofiset organismit pystyvät yleensä solun ulkopuo-
lelle erittyvien entsyymiensä avulla pilkkomaan moni-
mutkaisia yhdisteitä käyttökelpoiseen muotoon. 
Ravinteet esiintyvät vedessä yleensä niin alhaisina 
pitoisuuksina, että leväsolujen on aktiivisesti 
pumpattava niitä spesifisillä kuljetusentsyymeillä 
solun sisään. Tämä prosessi vaatii energiaa, jota 
fotosynteesi ja respiraatio tuottavat. Luonnonvesis-
sä esiintyvä ravinnepitoisuuksien voimakas paikal-
linen ja ajallinen vaihtelu vaikuttaa keskeisesti 
leväpopulaatioiden kasvudynamiikkaan. Ravinteita on 
lisäksi saatavilla erilaisina pitoisuuksina suhteessa 
aktiivisten leväsolujen tarpeeseen. Leväpopulaation 
kasvaessa vähenee jonkin tai joidenkin ravinteiden 
pitoisuus vedessä yleensä niin alhaiselle tasolle, 
etteivät solut pysty ottamaan sitä enää riittävästi. 
Tällöin nämä ravinteet muodostuvat leväpopulaation 
kasvua rajoittaviksi tai estäviksi. Liebigin mini-
mitekijälain mukaan ensimmäiseksi loppuun käytetyn 
ravinteen (minimiravinne) saanti määrää kasvi- ja 
leväbiomassan tuotantokyvyn. Käytännössä tuotannon 
suuruus määräytyy usean kasvutekijän yhteisvaikutuk-
sesta. 
Eräät leväsolut voivat viivästyttää minimiravinteen 
niukan saannin aiheuttamaa kasvun pysähtymistä varas-
toimalla tätä ravinnetta solun sisään, silloin kun 
sitä on vielä riittävästi saatavilla ("luxury upta-
ke"). Esimerkiksi Mackereth (1953) on arvioinut 
Asterionella-solujen fosforivaraston noin 24-
kertaiseksi solun minimitarpeeseen nähden, jolloin 
se riittää neljään solunjakautumiseen ilman ulkopuo-
lista fosforilähdettä. Typen varastointi on le-
väsoluilla todennäköisesti fosforia vähäisempää. 
Liuenneen ravinteen alhainen pitoisuus vedessä ei 
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siten aina merkitse, että kyseinen ravinne rajoit-
taisi leväpopulaation kasvua. 
Ravinnerajoitusta voidaan tarkastella myös Liebigin 
minimitekijälakia dynaamiseinpana ilmiönä. Dugdale 
(1967) on soveltanut Michaelis-Menten entsyymi-
kinetiikkaa kuvaavaa Monod-yhtälöä esittäessään 
rajoittavan ravinteen ottonopeuden (solun sisään) ja 
sen pitoisuuden (ympäröivässä vedessä) välistä riippu-
vuutta. 
Us = Vsmax S/(Ks +S) 
	
(1) 
missä Vs = ravinteen ottonopeus 
Vsmax= ravinteen maksimiottonopeus 
S = ravinnepitoisuus vedessä 
K6 = puolikyllästysvakio (ravinnepitoisuus, 
jossa Vs on puolet maksimiottonopeudesta) 
Kerroin Ks on lajispesifinen ja kuvaa lajin suhteel-
lista kykyä käyttää hyväkseen alhaisia ravinnepitoi-
suuksia. Ravinteen hyväksikäyttökyky on sitä parempi 
mitä alhaisempi on lajin Ks -arvo. Leväpopulaation 
kasvunopeuden (p) voidaan olettaa noudattavan edellä 
mainittua yhtälöä (tosin Ks -arvo voi olla erilainen 
kuin yhtälössä 1, kuva 5): 
u = um a x S  / (Ks +S) (2) 




KS 	 S 
Kuva 5. Levien kasvunopeuden ja ravinnepitoisuuden 
välinen riippuvuus Michaelis-Menten-kinetiikan mukaan. 
Droop (1973) on modifioinut Monod-yhtälöä muotoon, 
jossa kasvunopeutta kuvataan solulle käyttökelpois-
ten (ulkoisten ja sisäisten) ravinnepitoisuuksien 
avulla: 
p= 	 (3) 
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missä q = se rajoittavan ravinteen pitoisuus, mikä 
on solujen käytettävissä 
qo = rajoittavan ravinteen pitoisuus, jolloin 
p=0 (ei kasvua) 
Usein ravinnerajoitusta tarkastellaan luonnon 
leväpopulaatioiden käyttäytymisen perusteella. Ravin-
teiden rajoittavuutta voidaan tutkia laboratorio- ja 
kenttäkokein lisäämällä kasvuympäristöön tiettyä 
ravinnetta ja niiden yhdistelmiä sekä seuraamalla 
leväpopulaation kasvua (levätestit, malliekosystee-
mitutkimukset, koevesistöt). 
2.3.2 F 0 S f o r i 
Fosfori on kaikille kasvisoluille välttämätön alku-
aine, koska sitä tarvitaan mm. nukleiinihappojen ja 
adenosiinitrifosfaatin rakenneosiksi. Fosforia on 
kasvisolujen kuivapainosta yleensä 0,5-2,0 %. Levät 
ottavat solun sisään pääasiallisesti liuennutta 
ortofosfaattia, kunnes sen pitoisuus ympäröivässä 
vedessä laskee hyvin alhaiseksi (alle 1 mg m-3 ). 
Kokonais- tai edes fosfaattifosforin pitoisuuden 
suora mittaaminen vedestä ei kuitenkaan yleensä anna 
tarkkaa kuvaa leville käyttökelpoisen fosforin määräs-
tä. Eräät levälajit kykenevät käyttämään hyväkseen 
liuennutta orgaanista fosforia alkaalisten fosfa-
taasientsyymiensä avulla. Alhainen fosfataasiaktiivi-
suus ilmentää solujen sisäisen fosforivaraston riittä-
vyyttä. Useiden kasviplanktonin fosforin ottoa käsit-
televien kokeiden antamien tulosten (katsaus mm. 
Nalewajko ja Lean 1980) perusteella voidaan päätellä, 
että Michaelis-Menten-kinetiikka soveltuu fosforira-
joituksen kuvaamiseen parhaiten silloin, kun fosfaat-
tipitoisuudet ovat yli 10 mg PO4 -P m-3 (käytännössä 
harvinainen tilanne). 
Toistaiseksi on selvitetty verrattain vähän levien 
fosforirajoitteisen kasvun puolikyllästysvakioiden 
(K6 ) arvoja laboratorioviljelmissä tai luonnonolois-
sa. Lajien väliset erot kasvun fosforirajoitteisuu-
dessa vaikuttavat kuitenkin todennäköisesti lajis-
tollisiin ja populaatiodynaamisiin muutoksiin luon-
nonvesissä (mm. Tilman 1977, Kilham 1978). Esimer-
kiksi Asterionella formosan ja Cyclotella 
meneghinianan laboratoriosekaviljelmässä Asterionella, 
jolla oli pienempi KS -arvo, dominoi selvästi alhaisis-
sa fosforipitoisuuksissa. 
2.3.3 T y p p i 
Kasvisolut tarvitsevat typpeä pääasiassa aminohappo-
jen ja proteiinien synteesiin. Solujen vähimmäistyp-
pipitoisuus on noin 3-4 kuivapainosta. Levät voivat 
käyttää typen lähteenä mm. nitraattia, nitriittia, 
ammoniumia sekä joitakin liuenneita pienimolekyylisiä 
orgaanisia typpiyhdisteitä kuten ureaa, vapaita 
aminohappoja ja peptidejä. Lisäksi eräät sinilevät 
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voivat sitoa ilmakehästä veteen liuennutta molekylaa-
rista typpeä. 
Typen on todettu rajoittavan levien kasvua useissa 
eutrofisissa ja ultraoligotrofisissa sisävesissä 
sekä yleensä Itämeressä. Suomenlahden länsiosassa 
levien kasvun typpirajoitteisuus voitiin todeta koko 
kasvukauden ajan, kun taas fosforin rajoittava vaiku-
tus ilmeni pääosin alkukesällä (Tamminen 1990). Typen 
perustuotantoa rajoittavasta vaikutuksesta Pohjan-
lahden ja Itäisen Suomenlahden alueilla ei vielä ole 
saatavissa riittävää kokeellista tietoa (kts 3.3). 
Levien typen assimilaatiosta ja metaboliasta on 
laadittu useita laajoja katsauksia (mm. Morris 1974 
ja McCarthy 1980). Leväsolut pystyvät ottamaan typ-
piyhdisteitä alhaisissa pitoisuuksissa (1-2 mg N m-3 ) 
solukelmun entsyymien avulla. Solun sisäinen typen 
assimilaatio käsittää useita vaiheita, kuten pelkistä-
vä aminaatio (glutamaatin muodostus) ja sitä seuraavat 
transaminaatiot, joissa syntyy erilaisia aminohappoja. 
Reaktioiden lähtöaineena on ilmeisesti aina ammonium, 
joten solujen täytyy ennen assimilaatiota pelkistää 
nitraatti ja nitriitti ammoniumiksi nitraatti- ja 
nitriittireduktaasientsyymiensä avulla. Yleensä levien 
typen puolikyllästysvakioiden (K6 ) arvot ovat 1-14 
mg N m-3 . Suurimmat arvot on havaittu eutrofisten 
vesien sinilevillä (Reynolds 1984). 
Ilmakehästä veteen liuenneen typpikaasun sidontaky-
ky, joka perustuu nitrogenaasientsyymin toimintaan, 
rajoittuu tiettyihin bakteeri- ja sinilevälajeihin. 
Kasviplanktonin typen sidonnan ekologista merkitystä 
on kyetty selvittämään entistä laajemmin asety-
leenipelkistysmenetelmän käyttöönoton myötä. 
Typen sidonnan osuus vesistön typpitaseessa voi 
vaihdella suuresti. Liuenneen molekylaarisen typen 
sidonnan osuus vesistöön tulevasta typpimäärästä 
saattaa eutrofisissa vesissä olla huomattava. 
Nostocales-lahkon sinilevien typen sidonta tapahtuu 
lähes täysin ns. heterokysteissä, erilaistuneissa 
paksuseinäisissä soluissa. Heterokystien ja kasvul-
listen solujen suhde kasvaa Anabaena- ja Aphanizome-
non-suvun sinilevien populaatioissa, kun veden käyttö-
kelpoisen typen pitoisuus laskee alle tason 300 
mg m-3 . Myös eräät heterokystittömät sinilevät, kuten 
Oscillatoria,  kykenevät sitomaan molekylaarista typ-
peä. Tällöin vaaditaan kuitenkin hapettomat olosuhteet 
solujen mikroympäristössä. Useilla yleisillä 
sinileväsuvuilla, kuten Microcystis ja Gomphoshaeria, 
typen sidontaa ei ole todettu esiintyvän. 
2.4 	REHEVÖITYMISEN SEURAUSVAIKUTUKSET 
Rehevöitymisen aikaansaama vesien tuotannon lisään-
tyminen saattaa alkuvaiheessa olla ihmisen kannalta 
edullista esimerkiksi nostaessaan kalatuotantoa. 
Rehevöitymiseen liittyy kuitenkin lukuisia vesien 
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käytön kannalta haitallisia ilmiöitä. Osa näistä 
johtuu suoraan lisääntyneestä tuotannosta, osa taas 
tuotannon hajoamisen aiheuttamista ongelmista. 
Rehevöitymisen seurauksena planktonlevätuotanto ja 
-biomassa kohoavat, mikä aiheuttaa veden samentumis-
ta. Samalla lajisuhteet muuttuvat yleensä vesien 
käytön kannalta epäedulliseen suuntaan. Tyypillistä 
on sinilevien runsastuminen. Toinen yleinen piirre on 
se, että yhä suurempi osa rehevöityvän veden leväla-
jistosta on eläinplanktonin ravinnoksi huonosti sopi-
vaa. Tämä aines jää ravintoketjussa hyödyntämättä ja 
lisää samalla vedessä tai pohjalla hajoavan orgaani-
sen aineksen määrää. 
Sinilevien yleistyminen vähentää voimakkaasti vesien 
käyttökelpoisuutta. Sinileväkasvustoilla on taipumus 
nousta veden pintaan ja muodostaa laajoja, silminnäh-
täviä lauttoja. Erityisongelmana on, että monet sini-
levälajit muodostavat myrkyllisiä kantoja, jotka 
haittaavat vakavasti muun muassa virkistyskäyttöä ja 
vedenhankintaa (Sivonen ja Lahti 1987, Sivonen 1990). 
Maksa- ja/tai hermotoksiineja erittäviä sinileväkanto-
ja on tavattu Suomessa ainakin seuraavilla lajeilla: 
Microcystis aeruginosa, Oscillatoria agardhii, Nodula-
ria spumigena, Anabaena circinalis, Anabaena flos-
aquae, Anabaena lemmermannii, Aphanizomenon flos-
aquae ja Nostoc sp.  (Sivonen ym. 1990). Sinilevämyrkyt 
aikaansaavat mm. uimareille iho- ja silmäoireita ja 
voivat olla tappavia vettä juoville eläimille. 
Vesien rehevöitymisellä on yhteys myös uimista ja 
kalastusta haittaavien limoittumista aiheuttavien 
levien (mm. Melosira sp., Gonyostomum semen, Hyalot-
heca dissiliensis)  esiintymiseen (mm. Manninen 1987). 
Runsas levätuotanto alentaa veden käyttökelpoisuutta 
aiheuttamalla samentumisen lisäksi usein myös epämiel-
lyttävää hajua ja makua veteen. Vedenpuhdistamoilla 
aiheutuu lisäkustannuksia mm. kemikaalien kulutuksen 
kasvun vuoksi. Lisäksi orgaanista ainetta sisältävää 
raakavettä kloorattaessa muodostuu erilaisia haital-
lisia orgaanisia yhdisteitä. 
Levätuotannon kohoaminen ja levälajiston muuttuminen 
eläinplanktonin ravinnoksi huonosti kelpaavaksi 
johtaa hajoamiskelpoisen orgaanisen aineksen lisään-
tymiseen vesissä. Kuollut levämassa vajoaa vesien 
pohjakerroksiin ja hajotessaan kuluttaa alusveden 
happivarastoa. Tämän seurauksena fosforin pysyvä 
pidättyminen pohjalietteeseen häiriintyy ja lietteen 
pinnalle aiemmin saostuneet fosfaatit liukenevat 
uudelleen veteen. Tämän sisäiseksi kuormitukseksi 
kutsuttu ilmiö on yksi vesiensuojelun kannalta vai-
keimmin ratkaistavista ongelmista (kts. 4.2.5). 
Kohonneet ravinnepitoisuudet parantavat yleensä 
orgaanista ainesta hajottavien mikrobien kasvuolosuh-
teita. Mikrobiaktiivisuuden kiihtyminen voi lisätä 
myös yleensä hitaasti hajoavan humuksen pilkkoutumis-
ta, mikä edelleen kuluttaa veden happivaroja. Humus- 
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vesien yleisyyden ja tavallisesti alusveden pienen 
tilavuuden vuoksi ravinnepitoisuuksien nousu heiken-
tää usein nopeasti Suomen sisävesien happitilannetta. 
Veteen liuenneen hapen väheneminen on haitallista 
useille häiriintymättömien vesien eliölajeille. Rehe-
vöityvän veden eliölajikoostumus muuttuu vähitellen 
pienempiä happipitoisuuksia kestäväksi. Esimerkiksi 
runsashappista vettä vaativat kalalajit kuten lohi, 
taimen, siika, muikku ja kuha katoavat ja tilalle 
tulee vähempiarvoisina pidettyjä lajeja, kuten erilai-
sia särkikaloja. Myös kalojen ravintoeläiminä tärkeät 
pohjaeläimet kärsivät huonontuneesta happitilanteesta. 
Pohjavyöhykkeen tuotannon heikkeneminen heijastuu 
vähitellen kalatuotantoon. 
Rehevöityminen vaikuttaa kaloihin myös veden happa-
muustason kautta. Levätuotannon ollessa vilkasta 
veden pH-taso nousee. Emäksisyyden kasvu, josta saat-
taa seurata esimerkiksi ammoniakin muodostumista, voi 
aiheuttaa kalojen karkottumista tai kalakuolemia. 
Lisääntynyt levädetrituksen sedimentaatio karkottaa 
kovia kutupohjia ja happipitoista alusvettä vaativia 
kalalajeja liettämällä pohjaa, jolloin esimerkiksi 
muikun ja silakan mätimunat tukehtuvat (Hallikainen 
1988). 
Rehevöityminen vaikuttaa kaloihin ja veteen myös 
välillisesti aiheuttamalla niihin epämiellyttävää 
hajua ja makua. Erityisesti sinilevät ja sädesienet 
ovat usein syynä vedessä ja kaloissa havaittaviin 
maku- ja hajuhaittoihin (Persson 1981). Eräät sinile-
vät (mm. Oscillatoria agardhii ja Anabaena sp.)  ja 
sädesienet tuottavat mm. geosmiinia ja 2-metylisobor-
neolia, jotka aiheuttavat mutamaista tai maamaista 
hajua. Haju tarttuu kaloihin absorboitumalla kidus-
membraanien ja ruoansulatuskanavan kautta (Persson 
1981). 
Tyypillistä rehevöityneille vesille on myös ranto-
jen, vedessä olevien rakenteiden tai kalanpyydysten 
voimakas limoittuminen. Ilmiö johtuu suurelta osin 
pintakasvustolevien (1. perifytonin) lisääntymisestä 
ja bakteerien toiminnan vilkastumisesta vesissä. 
Bakteerien elintoimintojen tuloksena erittyvä lima 
kerää itseensä helposti erilaisia kiintoainehiukkasia 
vedestä aiheuttaen näin myös liettymistä ja samentu-
mista. 
Veden ravinnepitoisuuksien nousu lisää myös korkeam-
man vesikasvillisuuden määrää ja muuttaa olennaises-
ti lajisuhteita. Varsinkin suojaisten lahtien tai 
matalien pienvesien umpeenkasvu kiihtyy. Rannikkove-
sissä rehevöitymisen seurauksena etenkin rakkolevä-
kasvustot taantuvat ja toisaalta rihmamaiset makro-
levät lisääntyvät, mikä puolestaan johtaa rantavyöhyk-
keen eläinyhteisön muutoksiin (Kangas ym. 1982). 
Tällöin rakkolevävyöhykkeestä riippuva kalojen ravin-
toeläintuotanto tavallisesti vähenee. 
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3 	FOSFORI N JA TYPEN V E S I S T 
VAIKUTUSTE N  A RVIOINTI V E S I - 
J A YMPÄRISTÖHALLINNON 
TOIMINNASSA 
3.1 	ARVIOINNIN YLEISET PIIRTEET SUUNNITTELUSSA JA 
VALVONNASSA 
Vesi- ja ympäristöhallinnon toiminnassa joudutaan 
ravinteiden vaikutuksia arvioimaan ennakolta sekä 
valvonta- että suunnittelutoiminnassa. Valvontatoimin-
nassa rehevöitymistä tarkastellaan erityisesti vesioi-
keudellisten lupahakemusten (kuulutus-, selvitys- tai 
katselmusmenettely) ja ennakkoilmoitusten käsittelyn 
yhteydessä. Sekä valvonnassa että suunnittelussa 
arviointimenetelmien valintaan ovat vaikuttaneet 
tarvittava ennustustarkkuus, arvioijien menetelmä-
tuntemus, käytettävissä oleva aika ja taloudelliset 
resurssit sekä saatavilla olevien lähtötietojen laa-
juus. Suunnittelussa on ollut mahdollista hyödyntää 
kehittyneitä arviointimenetelmiä, kuten vedenlaatumal-
leja, laajemmin kuin valvonnassa. Ravinteista huomio 
on kiinnitetty pääosin fosforfin, mutta rannikkovesis-
sä, voimakkaasti eutrofisissa järvissä ja jokivesis-
töissä myös typpeen. 
Rehevöityminen alentaa paitsi vesistöjen virkistys-
ja kalastusarvoa myös niiden käyttökelpoisuutta 
yhdyskuntien tai teollisuuden vedenhankintaan. Vesioi-
keudellisiin lupahakemuksiin liittyvän ravinteiden 
vaikutusten arvioinnin tehtävänä on tuottaa mahdolli-
simman luotettavaa tietoa hankkeen aiheuttamista 
rehevöitymishaitoista luvan myöntämisen edellytysten, 
lupaehtojen ja korvausten määrittämiseksi. 
Lupahakemuksia käsiteltäessä on purkuvesistössä 
sallittavan ravinnepitoisuuden kasvun arvioinnissa 
käytetty tavallisesti tapauskohtaista harkintaa, 
jolloin hankkeen hyötyjä on suhteutettu aiheutuviin 
rehevöitymishaittoihin (vesilain mukainen intressiver-
tailu). Jatkoluvan edellytysten harkinnassa on yleensä 
voitu käyttää vertailutietoina kuormitus- ja vesis-
tötarkkailutuloksia edellisiltä lupakausilta. Uuden 
toiminnan aiheuttamaa ravinteiden pitoisuusnousua 
jokivesistöissä on arvioitu kuormituksen laimentu-
mislaskelmilla eri virtaamatilanteissa. Rehevöity-
misasteen kuvauksessa on usein hyödynnetty myös veden-
laatuluokituksia ja tilastollisia riippuvuuksia. 
Eräiden suurten hankkeiden katselmustoimituksissa on 
sovellettu vedenlaatu- ja virtausmalleja. 
Seuraavassa on koottu erityisesti suunnittelussa 
1970- ja 1980-luvulla käytettyjä vedenlaatumalleja: 
* 3D- ja 2D-malli (VENLA) 
- Kokonaisravinteiden simulointi 
- Käyttökelpoisten ravinteiden pitoi-
suudet lasketaan kokonaisravinteiden 
avulla 
- Keskimääräisen kasviplanktonbiomas-
san tai a-klorofyllin laskenta 
W, 
- Kasviplanktonin simuloinnin kehit-
täminen tekeillä 
* Dynaaminen jokimalli (esim. Ähtävänjoki) 
- Kokonaisravinteiden laskenta 
* Yksinkertaiset jokimallit 
- Perustuvat tulppavirtaushydrau-
liikkaan 
- Fosforille JOP-malli, typelle 
olemassa vastaavanlainen malli 
Yksinkertaiset järvimallit 
- Keskimääräisen fosforipitoisuuden 
ennustaminen 
- Esimerkiksi Lappalaisen ja Friskin 
mallit 
- Lappalaisen happimallin avulla 
voidaan arvioida fosforikuormituk-
sen vaikutusta järven alusveden 
happipitoisuuteen 
* Yksidimensioiset järvimallit 
- FINNEC0: liukoiset ravinnefrak-
tiot, kasviplanktonin simulointi 
ryhmissä (käytetty suunnittelussa 
varsin vähän) 
- PROBE: vedenlaatuosan simulointi 
kehitteillä 
Katselmustoimituksissa kuten myös kuulutusmenette-
lyllä käsitellyissä lupahakemuksissa hankkeen ai- 
heuttamia rehevöitymisvaikutuksia on kuvattu ravinne-
pitoisuuksien ja erilaisten biologisten muuttujien 
avulla. Seuraavaan luetteloon on koottu yleisimmät 
rehevöitymistä ilmentävät muuttujat ja arviointitavat. 
.1. Ravinnepitoisuudet: 
- kokonaisravinnepitoisuudet (P ja 
N) 
- mineraaliravinnepitoisuudet (PO4 , 
NO3 , NH4 ) 
- ravinnesuhteet (kokonais ja epäorg. 
NAP) 
- vedenlaatu- ja virtausmallit 
2. Kasviplanktonia kuvaavat tekijät: 
- a-klorofyllipitoisuus 
- lajisto ja biomassa 
- perustuotanto ja -kyky 
- levätestit 
3. Perifyton: 
- verkkohavaksille tai keinoalustoil-
le muodostuvan kasvuston kiinto-
aine- ja a-klorofyllipitoisuus 
4. Rantojen luonnontaloudellinen tila: 
- makrofyyttikasvillisuuden lajisto, 
biomassa ja versotiheys 




- lajisto ja biomassa 
6..Sedimentti: 
- sedimentin yleiskoostumus, hapen- 
kulutus ja ravinnepitoisuudet 
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- sedimentin kasvi- ja eläinplank-
ton- sekä pohjaeläinjäänteet, 
paleolimnologinen kehitys 
7. Kalasto ja pyydysten limoittuminen 
- saalislajisto ja -määrät 
- verkkohavakseen muodostuvan perify-
tonin määrä ja koostumus 
Katselmustoimituksissa on rehevyystason arvioinnin 
lisäksi arvioitava hakijoiden osuus rehevöitymisen 
aiheuttajina. Jätevesien aiheuttamien vesistövahin-
kojen ositusperusteena on käytetty yleisesti jäte-
vesien aiheuttaman primäärisesti ja sekundäärisesti 
happea kuluttavan kuormituksen summaa. Erityisesti 
sisävesillä fosforia on pidetty sekundäärisen hapenku-
lutuksen mittana. 
Fosforikuormitus on muutettu yhteismitalliseksi 
BODI -kuormituksen kanssa käyttämällä eri tekijöistä 
riippuvaa kerrointa. Tapauksissa, joissa vahinkoa 
aiheuttaa pääasiallisesti jätevesien suuri ravinne-
pitoisuus, on perusteltua tehdä ositus ravinnekuor- 
mituksen mukaisesti. Ositusperusteita valittaessa on 
otettava huomioon myös vesistön morfologia ja hydrolo-
gia, varsinkin niiden vaikutus kerrosteisuusoloihin 
ja sitä kautta edelleen happitilanteeseen (kts 4.3.4). 
Ravinnekuormituksen osituksessa on ollut ongelmal-
lista se, että eri lähteistä peräisin olevat ravin-
teet ovat olleet erilailla yhteyttävien organismien 
käytettävissä. Lisäksi kuormitus on saattanut vaih-
della vuoden eri aikoina huomattavasti. Esimerkiksi 
suuri osa fosforin hajakuormituksesta tulee vesis-
töihin keväisin kiintoaineeseen sitoutuneena. Kalan-
kasvatuslaitosten ravinnekuormitus keskittyy puoles-
taan loppukesään. 
Kasviplanktonille käytettävissä olevan osuuden arvi-
ointi kokonaisravinnekuormasta on jouduttu usein 
tekemään puutteellisin tiedoin. Hajakuormituksen 
tuomasta kokonaisfosforikuormasta tämän osuuden on 
yleensä oletettu olevan noin 60 	ja typpikuormasta 
noin 80 %. Osuudet vaihtelevat kuitenkin huomatta-
vasti eri tyyppisillä alueilla. Teollisuuden ja yhdys-
kuntien jätevesien fosforikuormituksen on tavallisesti 
oletettu olevan kokonaisuudessaan perustuotannolle 
käyttökelpoisessa muodossa. Esimerkiksi sellujäte-
vesien sisältämä fosfori on kuitenkin osittain or-
gaaniseen kiintoaineeseen sitoutunutta eikä välit-
tömästi levien käytettävissä. 
3.2 	ARVIOINTI ERI KUORMITUSTOIMINNOISSA 
3.2.1 T e o l l i s u u s 
Massa- _ja paperiteollisuus 
Suomessa massa- ja paperiteollisuus on suurin vesis-
töihin ravinnekuormitusta aiheuttava teollisuuden 
ala. Vuonna 1990 massa- ja paperiteollisuudesta 
kulkeutui vesistöihin noin 640 tonnia fosforia ja 
noin 4090 tonnia typpeä. Merkittävää on, että fosfo-
ripäästöt kasvoivat 1970-luvun puolivälistä 1980-
loppuun lähes 70 prosenttia. 
Metsäteollisuuden aiheuttamaan ravinnekuormitukseen 
ryhdyttiin kiinnittämään merkittävästi huomiota vasta 
1980-luvulla, jolloin esimerkiksi vesioikeuden päätök-
siin alettiin sisällyttää fosforikuormituksen enim-
mäisrajoja. Typpikuormitusta ei sen sijaan ole rajoi-
tettu. Helsinki-komissio on 15.2.1988 antanut suosi-
tuksen selluteollisuuden enimmäisfosforikuormitukseksi 
60 grammaa fosforia valkaistua sulfaattisellutonnia 
kohti. 
Merkittävien massa- ja paperiteollisuuslaitosten 
lupakäsittelyn yhteydessä on viime aikoina tarkas-
teltu fosforikuormituksen vaikutusta vastaanottavan 
vesistön fosforipitoisuuksiin 2- tai 3-dimensioisen 
virtaus- ja vedenlaatumallin avulla. Mallien kalib-
roinnissa ja verifioinnissa on mahdollisuuksien 
mukaan hyödynnetty velvoitetarkkailutuloksia. Ra-
vinnepitoisuuksien vaikutusta vesistön biologiaan ei 
ole useinkaan tarkasteltu riittävän perusteellisesti. 
Usein jatkolupahakemuksissa on rehevöitymisvaikutus-
ten kuvaamiseksi tyydytty raportoimaan velvoitetark-
kailutulokset edelliseltä lupakaudelta. 
Muu teollisuus 
Huomattavaa ravinnekuormitusta vesistöihin aiheutta-
vat edellä mainittujen teollisuuden alojen lisäksi 
öljy- ja petrokemianteollisuus, lannoiteteollisuus, 
muu kemian teollisuus, metallien valmistus ja elin-
tarviketeollisuus (taulukko 2). 
Yleensä em teollisuuden alojen ravinnekuormituksen 
vesistövaikutuksia on lupahakemuksissa arvioitu 
velvoitetarkkailutulosten ja yksinkertaisten lai-
menemislaskelmien pohjalta. Arviot ovat siten olleet 
varsin likimääräisiä. Satunnaisesti arvioinneissa on 
käytetty mallitarkasteluja. Purkuvesistöön eri läh-
teistä tulevan ravinnekuormituksen määrästä ei ole 
yleensä esitetty täsmällisiä tietoja, vaan ainoastaan 
todettu muun kuormituksen summittainen osuus. Ravinne-
kuormituksen sijasta päähuomiota on voitu kiinnittää 
muihin kuormitustekijöihin, kuten metalleihin tai 
öljyihin, joilla on yleensä perustuotantoa inhiboivaa 
vaikutusta. 
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Taulukko 2. Teollisuuden fosfori- ja typpipäästöt 
(t a-1 ) Suomessa vuonna 1990 (Vesi- ja ympäristöhal-
litus, teollisuustoimisto). 
Toimiala 	 Fosfor! Typpi 
t a'1 	t a'1  
Massa- ja paperiteollisuus 641 4087 
Mekaaninen metsäteollisuus 4 22 
Öljy- ja petrokemianteollisuus 2 132 
Lannoiteteollisuus 16 298 
Muu kemian teollisuus 14 128 
Kivenlouh. ja kivenn. teollisuus 1 8 
Malmikaivostoiminta 0 35 
Metallien valmistus 3 691 
Metallituoteteollisuus 1 24 
Tekstiiliteollisuus 0 7 
Nahka- ja turkisteollisuus 1 35 
Maidon- ja lihanjalostus 2 21 
Muu jatkuv. elintarv. teollisuus 5 45 
Kausiluont. elintarv. teollisuus 8 132 
Erilliset voimalat 1 6 
Kalankasvatus 250 1700 
Yhteensä 949 7371 
3.2.2 Kalankasvatus 
Kalankasvatuksen tuotanto ja samalla vesistökuormi-
tus ovat kohonneet huomattavasti 1980-luvulla. Vuodes-
ta 1985 vuoteen 1990 kalankasvatuksen aiheuttama 
fosforikuormitus nousi noin 80 %. Vuonna 1990 kalan-
kasvatuksen aiheuttamaksi fosforikuormitukseksi on 
arvioitu noin 250 tonnia ja typpikuormitukseksi noin 
1700 tonnia. Yli 80 % kuormituksesta kohdistuu rannik-
kovesiin. Voimaperäisimmin kalankasvatusta harjoite-
taan Saaristomerellä ja Ahvenanmaalla. 
Velvoitetarkkailujen perusteella merialueen verkko-
kassilaitosten ominaiskuormitus oli vuonna 1989 15 g 
fosforia ja 96 g typpeä tuotettua kalakiloa kohti. 
Sisävesialueen maa-allaslaitoksilla vastaavat ominais-
kuormitukset olivat 11 g fosforia ja 85 g typpeä 
lisäkasvukiloa kohti. Kuormitus keskittyy voimakkaasti 
heinä-syyskuuhun (noin 70 % koko vuoden kuormitukses-
ta). Valtaosa veteen joutuvasta fosforista ja typestä 
on välittömästi perustuotannolle sopivina epäorgaani-
sina yhdisteinä. 
Kalankasvatuslaitokset, jotka tuottavat kalaa yli 
1 000 kg vuodessa tai käyttävät rehua yli 2 000 kg 
vuodessa ovat ennakkoilmoitusvelvollisia. Pääosa 
kalankasvatuslaitosten tuotannosta tapahtuu vesioi-
keudellisen luvan nojalla. Viimeaikaisiin kalankasva-
tuslaitosten lupapäätöksiin on sisältynyt kuormitus-
raja fosforille ja eräissä tapauksissa myös typelle. 
Useilla verkkoallaslaitoksilla on rajoitettu rehujen 
fosfori- ja typpisisältöä. 
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Virtaavien vesistöjen varteen suunniteltujen kala-
laitosten ravinnekuormituksen vaikutusta on lupaha-
kemuksissa arvioitu yleensä yksinkertaisen ainetasee-
seen pohjautuvan kuormituksen laimenemisen perusteel-
la. Tällöin vesiviranomainen ja vesioikeus on ottanut 
lähtökohdaksi sallittavan laskennallisen pitoisuuden 
nousun laitoksen alapuolisessa vesistössä hankkeen 
hyödyt ja haitat huomioon ottaen. Jatkolupahakemuk-
sissa on perustietoina käytetty velvoitetarkkailutu-
loksia. 
Yksittäistä järviallasta tai reittivesistöä kuormit-
tavan uuden laitoksen vaikutusten arvioinnissa on 
eräissä tapauksissa käytetty yksinkertaisia fosfori-
malleja. Muutamissa kalankasvatuksen vesiensuoje-
lusuunnitelmissa (esim. Kuusamon alueella ja Rauta-
lammin reitillä) tällaisia mallitarkasteluja on myös 
toteutettu. Suljetulla rannikkovesialueella on joissa-
kin tapauksissa laskettu fosforin pintakuormituksia. 
Lounais-Suomen rannikkoalueelle laaditussa kalankasva-
tuksen vesiensuojelusuunnitelmassa merialueen ravinne-
kuormituksen sietokykyä on arvioitu vesialueiden 
morfometrian ja virtausten perusteella. Muun muassa 
eräillä Kuivaniemen, Oulun ja Kristiinankaupungin 
edustan sekä Saimaan ja Pankajärven verkkoallaslai-
toksilla ravinnepitoisuuden kohoamista on arvioitu 
VENLA-vedenlaatumallilla vesiensuojelusuunnitelmien 
ja katselmustoimitusten yhteydessä. 
Ennakkoilmoituksista ravinnekuormituksen vaikutusten 
arviointi on lähes täysin puuttunut ja jäänyt 
valvontaviranomaisen tehtäväksi. Osassa vesioikeu-
dellisista lupahakemuksista konsultti on laatinut 
arvion ravinnepitoisuuksien kohoamisesta vesistössä, 
kun taas osassa tapauksista se on jäänyt valvonta-
viranomaisen tehtäväksi. Valvontaviranomainen on 
yleensä myös joutunut arvioimaan purkuvesistöön 
tulevan muun ravinnekuormituksen. Kuormituksen vaiku-
tusten arviointi on ollut erityisen vaikeaa rikkonai-
silla sisävesi- ja rannikkoalueilla. 
3.2.3 T u r v e t u o t a n t o 
Soiden laajamittainen käyttö turvetuotantoon alkoi 
vasta 1970-luvulla ja kasvoi sen jälkeen voimakkaasti. 
Vuonna 1986 oli tuotannossa 43 000 ha turvekenttiä, 
joilta nostettiin turvetta yhteensä 20 miljoonaa m3 . 
Tämän lisäksi oli ojitus- ja kunnostusvaiheessa ole-
via aloja 25 000 ha. Tuotanto on voimakkaasti keskit-
tynyt Pohjanmaan jokivesistöjen alueelle. Turve-
tuotannon ennustetaan edelleen jonkin verran lisään-
tyvän lähivuosina. 
Turvetuotannon rehevöittävä ravinnekuormitus on 
vaikeasti arvioitavissa ajoittaisen suuren kiinto-
ainekuormituksen sekä runsaan liuenneen orgaanisen 
aineksen huuhtoutumisen vuoksi. Merkittävä osa turve-
tuotantoalueilta tulevasta ravinnekuormituksesta on 
sitoutunut humukseen, mistä ravinteet voivat hitaasti 
vapautua vesistöihin. Turvetuotantoalueilta tulevaksi 
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keskimääräisiksi ravinnehuuhtoutumiksi on arvioitu 
epäorgaanisen typen osalta 6,5 kg N ha-1 a-1 	ja 
fosforin osalta 0,21 kg P ha-' a-1 (Sallantaus 1983). 
Näitä ominaiskuormituksia soveltaen voidaan turve-
tuotannon ravinnekuormitukseksi koko maassa arvioida 
400 t N a-' ja 15 t P a-' . 
Turvetuotannon valvonta perustui aluksi vesi- ja 
ympäristöhallituksen valvontaohjeessa nro 45 esitet-
tyyn vapaaehtoiseen ilmoitusmenettelyyn. Vuonna 1989 
voimaantulleen vesiensuojelua koskevan ennakkotoi-
menpideasetuksen muutoksen mukaan kaupalliset turve-
tuotantoalueet ovat ennakkoilmoitusvelvollisia. 
Eräille suurille turvetuotantoaluelle on viranomai-
sen vaatimuksesta haettu vesioikeuden lupa. 
Eräisiin vesioikeuskäsittelyssä olleisiin tai ole-
viin turvetuotantoa koskeviin hakemuksiin sisältyy 
konsultilla teetetty mallitarkastelu ravinnekuormi-
tuksen vaikutuksista. Suurimman turvetuottajan, 
VAPO:n, hakemuksissa on usein ollut hakijan omien 
asiantuntijoiden tekemä arvio ravinnevaikutuksista. 
Tapauksesta riippuen on hakemuksissa käytetty Lappa-
laisen kehittämää fosforin sedimentaatioon perustu-
vaa mallia, JOP-mallia tai yksinkertaisia vesistö-
malleja. Useimmiten turvetuotannon vesistövaikutuk-
sia on arvioitu ilman mallitarkastelua. Arviot ovat 
yleensä perustuneet kirjallisuustietoihin, ominais-
kuormituksiin ja vastaanottavan vesistön vedenlaatu-
ja virtaamatietoihin. 
Viranomaiset ovat hakemuksista antamissaan lausun-
noissa korostaneet turvetuotantoalueiden aiheuttamia 
pitkäaikaishaittoja vesistöissä perustaen käsityk-
sensä muun muassa kauppa- ja teollisuusministeriön, 
vesiviranomaisten ja turvetuottajien yhteisprojekti-
na tehtyyn selvitykseen turvetuotannon vesistövaiku-
tuksista (Marja-Aho ja Koskinen 1989). 
Ennakkoilmoituksissa turvetuotannon ravinnekuormi-
tuksen vaikutuksia on arvioitu yleensä varsin ylimal-
kaisesti. Usein arviot ovat perustuneet ominaiskuormi-
tuslukuihin ja laimentumisen perusteella laskettuihin 
pitoisuusmuutoksiin. 
Alueille, joille sijoittuu runsaasti turvetuotantoa, 
ovat vesiviranomaiset laatineet vesiensuojelusuunni-
telmia. Suunnitelmissa on yleensä esitetty valvon-
taa palveleva mallitarkastelu. 
3.2.4 Y h d y s k u n n a t 
Vuonna 1.990 yhdyskunnat aiheuttivat vesistöihin 390 
tonnin fosfori- ja 13 200 tonnin typpikuormituksen. 
Yhdyskunnista tulee vesiin jätevesikuormitusta läpi 
vuoden varsin tasaisesti. Ravinnekuormituksesta 
hyvin suuri osa on välittömästi perustuotannolle 
käyttökelpoisessa muodossa. 
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Yhdyskuntien vesioikeudellisiin lupiin sisältyy 
yleensä lähtevän jäteveden fosforipitoisuuden enim-
mäisarvo sekä fosforireduktion raja-arvo. Joihinkin 
lupiin sisältyvät myös ammoniumtypen jäännöspitoi-
suuden ja reduktion raja-arvot. Kokonaistyppireduk-
tion raja-arvo on toistaiseksi sisällytetty vain 
yhteen vesioikeuden lupapäätökseen (Espoo), mutta 
niitä tultaneen määräämään lisää lähitulevaisuudessa. 
Yhdyskuntajätevesien ravinnekuormituksen (lähinnä 
fosforin) vaikutusten arvioinnissa on käytetty hyväksi 
kokemusperäistä tarkastelua, tarkkailutietojen tilas-
tollista käsittelyä, laimentumislaskelmia ja joidenkin 
suurimpien hankkeiden yhteydessä mallilaskelmia. 
Vesien tilaa ja käyttökelpoisuutta on kuvattu luo-
kittelujen avulla. Alueellisissa vesiensuojelusuun-
nitelmissa asumajätevesien kuormitusvaikutuksia on 
käsitelty muiden kuormittajien ohella vesistömalleilla 
ja luokitteluilla. 
Viime aikoina viranomainen on aiempaa enemmän kiin-
nittänyt huomiota vesiensuojelun tavoiteohjelman 
(vuoteen 1995) mukaisesti yhdyskuntajätevesien sisäl-
tämän ammoniumtypen happea kuluttavaan vaikutukseen 
ja typen merkitykseen vesien rehevöittäjänä. Kyseisiä 
asioita on joidenkin hakemuksien yhteydessä tutkittu 
ja useisiin lupiin on esitetty asetettavaksi am-
moniumin ja muiden typpiyhdisteiden vaikutusten 
selvitysvelvoite. Viranomainen on myös omissa las-
kelmissaan arvioinut ammoniumin nitrifioitumisen 
aiheuttamaa hapenkulutusta purkuvesistössä. Nitrifi-
kaatiovelvoitteita on jo pienessä osassa yhdyskunta-
puhdistamojen luvista. Typen merkitystä on hakemuk-
sissa ja lausunnoissa arvioitu ravinnesuhteiden 
avulla. 
3.2.5 M a a- 	ja m e t s ä t a 1 o u s 
Maa- ja metsätalouden aiheuttamaa ravinnekuormitusta 
on arvioitu muun muassa vesiensuojelusuunnitelmissa 
ja vesistöalueittaisissa kuormitusselvityksissä sekä 
muissa sellaisissa yhteyksissä, joissa eri kuormitus-
lähteiden osuutta kokonaiskuormituksesta on eritelty. 
Arviot maatalouden aiheuttamasta ravinnekuormituk-
sesta Suomessa perustuvat pääosin vesien- ja ympä-
ristöntutkimuslaitoksen toteuttamiin pienien valuma-
alueiden tutkimuksiin. Näillä valuma-alueilla aloi-
tettiin virtaamien seuranta 1950-luvulla, osin aiem-
minkin. Veden laadun seuranta aloitettiin vuonna 
1962. Tutkittujen valuma-alueiden koko vaihtelee 
muutamasta kymmenestä hehtaarista muutamaan kymme-
neen neliökilometriin ja pellon osuus alueesta välillä 
0-100 %. Uusimmat arviot huuhtoutumisesta perustuvat 
tuloksiin 23 alueelta (liite 1, kts. kohta 4.2.4). 
Vuosina 1962-1978 näytteet otettiin valuma-alueilta 
tasaisesti kerran kuussa läpi koko vuoden. Suomessa 
peltoalueilta tuleva valunta on kuitenkin keskimää-
rin varsin vähäistä kesällä ja talvella, joten ote- 
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tuista kahdestatoista näytteestä useat osuivat erit-
täin pieniin valumiin, joilla ei kuormituksen kannalta 
ole juurikaan merkitystä. Tämän vuoksi näytteenot-
tostrategiaa muutettiin 1970-luvun lopussa siten, 
että näytteitä otetaan vain keväällä ja syksyllä. 
Uusi menettely on ollut käytössä kaikilla alueilla 
vuodesta 1981 lähtien. 
Vesistöihin peltoalueilta joutuvaa kokonaiskuormi-
tusta arvioitaessa on otettu huomioon se, että fosfo-
rihuuhtoutumat olivat pienempiä ja typpihuuhtoutumat 
suurempia happamilta sulfaattimailta ja turvepelloil-
ta kuin muilta pelloilta (Rekolainen 1989). Kokonais-
peltoalan ollessa n. 2,4 milj. ha, josta n. 160 000 
ha on happamilla sulfaattimailla (Palko ym. 1988) ja 
500 000 turvemailla (Juusela ja Wäre 1956), saadaan 
fosforin kokonaiskuormitukseksi 2 000 - 4 000 t a-1 ja 
typen 20 000 - 40 000 t a-1. Kaupin (1979) aikaisemmin 
esittämä arvio oli 1 400 t a-1 fosforia ja 
31 000 t a' typpeä. Esitetyt kuormitusluvut sisäl-
tävät siis peltoviljelyn ja karjanlannan käytön aihe-
uttaman kuormituslisän Suomen vesistöihin. Tutkimus-
alueilla olevien lantaloiden vähyyden vuoksi nämä 
luvut sen sijaan eivät sisällä ns. karjatalouden 
suoria päästöjä vesistöihin. 
Maatalouden aiheuttamaa ravinnekuormitusta on arvi-
oitu useissa alueellisissa vesiensuojelusuunnitel-
missa ja kuormitusselvitykissä. Tällaisia ovat mm. 
Lestijärven vesiensuojelusuunnitelma (Vesi- ja ympä-
ristöhallitus 1988a), Vantaanjoen vesistön hajakuormi-
tusselvitys (Vantaanjoen ja Helsingin seudun vesien-
suojeluyhdistys 1986), Ähtävänjoen kuormitusselvitys 
(Viitasaari 1990) ja Porvoonjoen kuormitusselvitys 
(Lehtonen ja Penttilä 1991). 
Alueellisissa vesiensuojelusuunnitelmissa on usein 
haastatteluin tai kyselyjen avulla pyritty arvioi-
maan mahdollisimman tarkasti hajakuormituksen muo-
dostumista ja sitä selittäviä tekijöitä. Peltovilje-
lyn aiheuttaman kuormituksen arvioimiseksi on selvi-
tetty peltoalat, niiden maalajisuhteet ja kaltevuu-
det, eri viljelykasvien osuudet, lannoitteiden käyttö 
sekä salaojitettujen peltojen osuus. Karjatalouden 
osalta on selvitetty eläinmäärät, lantaloiden kunto 
ja riittävyys sekä säilörehun valmistus ja puristenes-
teen käsittely. Näillä tiedoilla on voitu arvioida 
pienten valuma-alueiden perusteella laskettujen omi-
naiskuormituslukujen sopivuutta kyseisellä alueella 
sekä suunnitella kuormitusta vähentäviä toimenpiteitä. 
Uusimpia maatalouden ominaiskuormitusarvioita on 
käsitelty kohdassa 4.2.4. 
Metsätalouden aiheuttamaan ravinnekuormitukseen 
vaikuttavat mm. metsä- ja suotyyppien jakauma sekä 
ojitusten, lannoitusten, avohakkuiden ja maanmuok-
kauksen laajuus. Lannoituksen ja ojituksen vesistö-
vaikutuksia alettiin tutkia 1960-luvun puolivälissä. 
Tällöin oli kiinnostuksen kohteena erityisesti ojituk-
sen ja sitä seuraavan turvemaiden PK-lannoituksen 
aikaansaama ravinnekuormituksen lisääntyminen. Vasta 
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1970-luvun lopulla alettiin selvittää hakkuiden ja 
muiden voimaperäisten metsänkäsittelytoimien vesistö-
vaikutuksia ns. Nurmes-tutkimuksessa (Ahtiainen 
1990). 
Valtakunnallisia selvityksiä varten tehtiin 1970-
luvul.la laskelmia, jotka perustuivat metsätilastol-
lisesta vuosikirjasta saatuihin lannoituspinta-alatie-
toihin ja valuma-aluetutkimuksista saatuihin huuhtou-
tuma-arvoihin. Lannoitefosforia arvioitiin huuhtoutu-
van 1 % vuodessa kolmen vuoden ajan (PK-lannoituksen 
aiheuttama lisä P-huuhtoutumaan n. 400 g ha-1 a-1 ). 
Epäorgaanisen typen huuhtoutumaksi oletettiin ensim-
mäisenä vuonna lannoituksen jälkeen 3 % ja kahtena 
seuraavana vuonna 1 % lannoitteen typpimäärästä. 
Viimeaikaisia tuloksia ravinnehuuhtoutumista alueil-
ta, joissa on harjoitettu erilaisia metsätaloustoimen-
piteitä, on käsitelty kohdassa 4.2.4. 
3.3 	TUTKIMUKSEN NYKYTILA 
Ravinteiden rehevöittävän vaikutuksen tutkimuksessa 
on keskeisessä asemassa perinteisesti ollut vesien 
rehevyyden mittaaminen. Esimerkiksi kasviplankton-, 
perustuotanto-, klorofylli- ja perifytontutkimukset 
ovat käsittäneet lajiston, biomassan ja tuotantomäärän 
mittaamista. Ravinnekuormituksen ja rehevyystason 
välisen yhteyden kvantitatiivinen kytkeminen edellyt-
tää kuitenkin vedenlaatumalleja, joiden kehittäminen 
alkoi Suomessa 1970-luvulla. Tällä hetkellä osataan 
mallien avulla ennustaa kokonaisfosfori- ja kokonais-
typpipitoisuutta, kohtalaisen hyvin typen fraktioita 
sekä keskimääräistä kasviplanktonbiomassaa. Kasvi-
planktonin eri ryhmien kuvaaminen malleilla on ongel-
mallisempaa ja edellyttää lisää tutkimusta. 
Viime vuosina ravinnevaikutustutkimuksia on merkit-
tävästi suunnattu hajakuormituksen ja sen vaikutus-
ten arviointiin. Hajakuormitus muodostaa maassamme 
tällä hetkellä suurimman ravinnekuormituslähteen, 
mutta hajakuormituksena tulevien ravinteiden käyttö-
kelpoisuudesta ei ole yksiselitteistä tietoa. 
Erittäin keskeiseksi tutkimuskohteeksi on noussut 
typen merkitys Itämeren ja sen rannikkovesien rehevöi-
tymisen säätelijänä. Aiemmin kiinnitettiin huomiota 
lähinnä fosforiin, mutta uusimmat tutkimukset ovat 
osoittaneet, että varsinaisen Itämeren ja läntisen 
Suomenlahden rehevyystaso on riippuvainen lähinnä 
typpikuormituksesta. 
Seuraavassa esitetään lyhyesti vesi- ja ympäristö-
hallinnon vuoden 1991 seuranta- ja tutkimusohjelmiin 
sisältyvät tärkeimmät typpi- ja fosforitutkimuksia 
koskevat projektit. 
Vesien tilan ja laadun seuranta sisältää 12 osaoh-
jelmaa, joissa seurataan ravinteiden pitoisuuksia ja 
ainetaseita. Keskeisimmät ohjelmat ovat veden laadun 
seuranta virtapaikoilla (187 havaintopaikkaa) ja 
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järvisyvänteillä (174 havaintopaikkaa). Viime vuosina 
on pyritty lisäämään ravinteiden vaikutuksia ilmentä-
vää biologista seurantaa mm kasviplanktonin seuran-
tatutkimuksia, biologista tutkimusta intensiiviasemil-
la ja makrofyyttitutkimusta. 
Rannikkovesissä seurataan veden kemiallista laatua 
(106 havaintopaikkaa) ja jokien mereen kuljettamia 
ainemääriä (17 havaintopaikkaa). Lisäksi rannikkove-
sissä tehdään intensiiviseurantaa (12 havaintopaik-
kaa) ja biologista seurantaa. Yhdennetyn ympäristön 
tilan seurannan tavoitteena on tunnistaa monipuolisten 
fysikaalisten, kemiallisten ja biologisten mittausten 
avulla mahdollisimman luonnontilaisissa ekosysteemeis-
sä tapahtuvat muutokset. 
Seurantatulosten perusteella pyritään arvioimaan 
veden laadun muutoksia ja erityisesti ihmisen toi-
minnan vaikutuksia veden laatuun ja rehevöitymiseen. 
Seurantatuloksia julkaistaan mm. ympäristön tila-
raportteina. 
Tutkimusohjelman keskeisiä kokonaisuuksia rehevöity-
misen kannalta ovat: ilmastomuutokset, ilman epäpuh-
taudet, ravinnetutkimukset, maatalouden hajakuormi-
tus sekä metsätalouden ja turvetuotannon aiheuttama 
haj akuormitus . 
Ilmaston muuttuminen vaikuttaa todennäköisesti lähi-
vuosikymmeninä hydrologiseen kiertokulkuun ja samalla 
ainevirtaamat muuttuvat. Kohoavat lämpötilat nopeut-
tavat kemiallisia ja biologisia prosesseja vesistöissä 
ja maaperässä. Vaikutusten tutkimiseksi kehitetään 
matemaattisia malleja, joilla arvioidaan ilmaston 
muuttumisen vaikutuksia veden määrään, metsä- ja 
maatalousvaltaisten alueiden hydrologiaan, ravinnevir-
toihin sekä näiden alueiden järvien ekosysteemeihin. 
Ilman epäpuhtauksia koskeva tutkimus keskittyy happa-
moittavan laskeuman kriittisen kuormituksen ja happa-
moitumisen alueelliseen aikakehitykseen selvittämi-
seen. Tutkimuksissa selvitetään ilmalevintäisten 
epäpuhtauksien, myös typpikuormituksen vaikutuksia. 
Ravinnetutkimuksia jatketaan selvittämällä typpi-
kuormituksen merkitystä Itämeren rehevöitymisessä. 
Tutkimuksella pyritään luomaan perustaa jätevesien 
typenpoiston tarpeen määrittelylle Suomen rannikko-
vesissä. Itäisellä Suomenlahdella tutkitaan yhdessä 
virolaisten ja venäläisten kanssa korkean rehevyys-
tason ja usein toistuvien leväkukintojen riippuvuutta 
alueen kuormitus- ja virtausoloista. Pohjanlahden 
rannikkovesien rehevöitymisilmiöitä tutkitaan Pohjan-
lahti-vuoden ohjelmissa. Ravinteiden pidättymistä 
jokiestuaareihin tutkitaan mm. Kymijoen suulla. Sai-
maan ekologisen yhteistutkimuksen osana jatkuvat 
Saimaan rehevyystason ja sedimenttien tutkimukset. 
Lisäksi kahdessa hankkeessa tutkitaan kasviplanktonin 
esiintymistä humusjärvissä ja raakavedenpuhdistamoil-
la. 
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Teollisuuden ja yhdyskuntien jätevesikuormituksen 
vähentyessä hajakuormituksen suhteellinen osuus on 
kasvanut. Maatalouden tehostuminen ja kemikalisoi-
tuminen ovat tehneet siitä merkittävän ympäristön 
hajakuormittajan. Maatalous ja vesien kuormitus-
yhteistutkimuksessa (MAVERO) selvitetään eri vilje-
lymenetelmien ja suojavyöhykeiden vaikutuksia pel-
loilta huuhtoutuvaan kuormitukseen sekä kenttäko-
keilla että matemaattisilla malleilla. Lisäksi tutki-
taan pelloilta tulevan kuormituksen kulkeutumista 
jokivesistöissä selvittämällä kuinka suuri osa kuormi-
tuksesta sedimentoituu jokiuomaan ja arvioimalla 
uomaeroosion merkitystä. Hajakuormituksen vesistövai-
kutusten keskeisiä kysymyksiä ovat fosforin käyttökel-
poisuus leville sekä maatalouden osuus järvien rehe-
vöitymisessä. 
Metsätalouden aiheuttaman haj akuormitustutkimuksen 
painoalueita ovat laaja-alaisten maankäyttömuutos-
ten, esimerkiksi ojitusten, avohakkuun, lannoituksen 
ja aurauksen vesistövaikutukset. Lisäksi selvitetään 
metsätaloustoimenpiteiden vaikutuksia orgaanisen 
aineen ja ravinteiden huuhtoutumiseen, avohakkuun 
vaikutuksia erityisesti typen huuhtoutumiseen sekä 
ojituksen vaikutuksia suolta huuhtoutuvan hiilen 
määrään sekä turvetuotannon vesistövaikutuksia. 
Lisäksi ravinteita koskevaa tutkimustyötä tehdään 
monissa uusien menetelmien kehittämisprojekteissa. 
4 	F 0 S F 0 R I - JA T Y P P I K U 0 R M 
TUKSE N  VAIK UTUSTEN 
ARVIOINTIMENETELMIÄ 
4.1 	RAVINNESUHTEET 
Typen ja fosforin osuutta perustuotantoa rajoittavi-
na tekijöinä joudutaan arvioimaan pohdittaessa jomman-
kumman tai molempien ravinteiden poistotarvetta jäte-
vesistä ja kuormituksen vähentämisen vaikutuksia 
purkualueen rehevyystasoon. 
Liebigin minimitekijälain mukaan kasvunopeuden määrää 
se tekijä, jota on suhteellisesti vähiten saatavilla. 
Yleinen kasvutekijälaki ilmaisee, että epäsuotuisin 
tekijä, joka voi olla myös liian suuri määrä jotakin 
kasvutekijää, rajoittaa kasvua. Solun protoplasmassa 
on hiiltä, typpeä ja fosforia atomisuhteessa 106:16:1 
(Stumm ja Stumm-Zollingen 1972) ja painosuhteessa 
47:7:1 (Redfield ym. 1963). Solun ravinnesuhteita 
käytetään hyväksi arvioitaessa perustuotantoa rajoit-
tavaa tekijää vedessä. Minimiravinteen määrittämistä 
vaikeuttaa mm. se, että eri lajien kasvua rajoittavat 
erilaiset tekijät ja ravinteet. Minimiravinne saattaa 
samalla lajillakin vaihdella kasvukauden eri aikoina. 
Tämä johtuu lajien erilaisista ravinnevaatimuksista 
ja ravinteiden saatavuuden, käyttökelpoisuuden sekä 
kiertonopeuden vaihteluista. Fosfori on useimmiten 
minimiravinteena Suomen sisävesistöissä. Rannikkovesi- 
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alueella minimiravinteena voivat olla typpi, fosfori 
(esim. jokiestuaareissa) tai molemmat samanaikaisesti. 
Ravinnesuhdetarkastelut antavat alustavan käsityksen 
vesistön minimiravinteesta. Luotettavimmin minimira-
vinne voidaan määrittää vesistössä tehtävillä leväkas-
vatuskokeilla tai ellei siihen ole mahdollisuuksia, 
levätesteillä laboratoriossa. 
Minimiravinteen arvioimiseksi voidaan käyttää seu-
raavia ravinnesuhteita: 
a) kokonaisravinteet 
kok-N / kok-P 
b) mineraaliravinteet 
(NH4 +-N + NO3 - -N + NO2 - -N) / P04 3- -P 
c) ravinteiden tasapainosuhde 
kok-N / kok-P 
(NH4 ` -N + NO3 - -N + NO2 - -N) / P04 3- -P 
On havaittu, että kokonaisravinteiden suhde (a) on 
vähiten herkkä, mineraaliravinteiden suhde (b) edel-
listä herkempi ja ravinteiden tasapainosuhde (c) 
herkin kuvaamaan ravinteiden rajoittavuutta (Tamminen 
1990). 
Forsberg ym. (1978) esittävät seuraavat minimi-
ravinteen ja veden ravinnesuhteiden yhteydet: 
Kokonaisravin- Mineraaliravin- Minimi- 
teiden suhde 	teiden suhde 	ravinne 
(a) 	(b) 
< 10 	< 5 	N 
10 - 17 5 - 12 N tai P 
> 17 > 12 P 
Fosforin on arvioitu rajoittavan perustuotantoa mine-
raaliravinnesuhteen ollessa myös yli 10 (Chiaudani ja 
Vighi 1974). Edellä esitetystä poikkeavia ravinnesuh-
teen ja minimiravinteen yhteyksiä on myös kuvattu. 
Seppänen (1970) tutki biotestein (yhden levälajin 
laboratorioviljelmä) kahdeksaa eri järveä, joiden 
kok-N/kok-P -suhteet vaihtelivat 4,6:n ja 92 välillä. 
Suurin N/P -arvo, jossa typpi osoittautui levän kas-
vua rajoittavaksi ravinteeksi, oli kahdessa tapaukses-
sa 40. Pienin N/P -arvo, jossa fosfori oli selvästi 
minimiravinne, oli 20. 
Ravinteiden tasapainosuhdetta (c) on käytetty kuvaa-
maan minimiravinnetta siten, että kun suhde on suurem-
pi kuin 1, typpi on minimiravinne, muussa tapauksessa 
on minimiravinteena fosfori. 
Typpikuormituksen vähentämistoimenpiteitä suunnitelta-
essa joudutaan pohtimaan myös sinilevien lisääntymis- 
riskiä. Sinilevien massaesiintymien muodostumisen 
syitä ei kuitenkaan vielä tarkoin tunneta. 
Sinilevillä on muihin lajeihin verrattuna useita eri 
kilpailuetuja, jotka auttavat niitä pääsemään vallit-
seviksi runsasravinteisissa vesissä ja muodostamaan 
voimakkaita kukintoja. Osa sinilevistä kykenee sito-
maan ilmakehän typpeä ja hiilidioksidia, kun veden 
epäorgaanisen hiilen ja typen pitoisuudet ovat alhai-
sia. Alhaisen typpiravinteiden määrän tiedetään suosi-
van sinilevien esiintymistä. Sinilevät pystyvät myös 
käyttämään bikarbonaattia hiilen lähteenään ja kasva-
maan selvästi emäksisissä olosuhteissa, jolloin hiili 
esiintyy etupäässä bikarbonaattina (esim pH yli 9, 
King 1970). Sinilevien kasvulle sopiva lämpötila- ja 
valaistusalue on laaja (Keto 1985) ja ne pystyvät 
kaasurakkuloidensa avulla hakeutumaan sopivaan vesi-
kerrokseen (Oliver ja Walsby 1984). 
4.2 	AINEVIRTAAMAT 
4.2.1 Y l e i s t ä 
Vesien rehevöitymiseen vaikuttavien tekijöiden ymmär-
tämiseksi ja rehevöitymisen hallitsemiseksi on välttä-
mätöntä tuntea tarkasteltavan vesiekosysteemin ravin-
teiden ainetase - systeemiin tulevien ja sieltä 
poistuvien ravinteiden ainevirtaamat. Merkittävistä 
pistemäisistä lähteistä tulevien ravinteiden ainevir-
taamat tunnetaan yleensä velvoite- ym. tarkkailuista 
saatujen tietojen perusteella. Sen sijaan laskeuman, 
hajakuormituksen, nettosedimentaation, sisäisen kuor-
mituksen, luonnonhuuhtoutuman, typen sidonnan ja 
denitrifikaation ainevirtaamia ei yleensä ole mandol-
lista resurssien puutteen takia mitata suoraan kul-
loinkin tarkasteltavalla alueella, vaan ne joudutaan 
arvioimaan epäsuorasti. Kohdissa 4.2.2 - 4.2.7 esitel-
lään näiden ainetaseiden osatekijöiden määrällistä 
arviointia eri tutkimusten antamien tietojen perus-
teella. 
4.2.2 L a s k e u m a 
Kokonaistyppilaskeuman pääkomponentit ovat nitraat-
tityppi, ammoniumtyppi ja orgaaninen typpi. Koko-
naistyppilaskeumasta keskimäärin 30 % on nitraatti-
typpeä, 40 % ammoniumtyppeä ja 30 % orgaanista typpeä 
(Järvinen 1986). 
Ilmaan joutuvan typen suurimmat lähteet ovat liiken-
ne, energiantuotanto, teollisuus ja maatalous. 
Liikenteen ja energiatalouden typpipäästöt ovat etu-
päässä typpioksideja ja maatalouden päästöt ammoniak-
kia. Edellä mainitut päästöt vaihtelevat melko vähän 
vuoden mittaan. Ammoniakin laskeumalla on kuitenkin 
maksimi keväisin ja pienempi huippu syksyisin. 
39 
Suomen sisävesien suoraksi typpilaskeumaksi on ar-
vioitu vajaat 20 000 t a-1 (Anttila 1987). Suomen-
lahden vuotuinen typpilaskeuma on noin 24 000 tonnia 
(Helcom 1987). Selkämeren typpilaskeumaksi (Ahvenan-
meri mukaan lukien) Itämeren suojelukomissio arvioi 
60 000 t a-1 ja Perämeren 20 000 t a-1 (Helcom 1987). 
Kokonais-, nitraatti- ja ammoniumtypen alueelliset 
laskeumat vuonna 1989 ilmenevät taulukosta 3. 
Taulukko 3. Suomen kokonais-, nitraatti- ja ammonium-
typen laskeumat (mg m-2 = kg km-z) eri alueilla vuon-
na 1989 (Järvinen ja Vänni 1990). 
Alue kok-N 
mg m- 2  
NO3 -N 
mg m- 2  
NH4 -N 
mg m- 2  
Etelärannikko 900-1300 300-450 350-700 
Länsirannikko 400-900 150-350 150-550 
Keski-Suomi 500-800 150-250 150-500 
Itä-Suomi 500-600 150-200 150-300 
Pohjois-Suomi 150-500 50-150 50-200 
Suomen aluevesille kohdistuvasta kokonaistyppikuormi-
tuksesta (n. 100 000 t a-1 ) arviolta noin 20 % on 
ilmasta peräisin (Pitkänen ym. 1987, Puustinen 1990). 
Kokonaisfosforilaskeumat Suomessa vaihtelivat vuonna 
1989 välillä 5-20 mg m-2 (Järvinen ja Vänni 1990). 
Laskeuman alueellinen vaihtelu ilmenee taulukosta 4. 
Itämerellä Suomen aluevesille kohdistuvasta kokonais-
fosforikuormituksesta (n. 5 000 t a-1 , Pitkänen ym. 
1987) voidaan arvioida noin 5 % olevan ilmasta peräi-
sin. 
Taulukko 4. Suomen kokonaisfosforilaskeumat ( mg m'2= 
kg km- z) vuonna 1989 ( Järvinen ja Vänni 1990 ). 
Alue 	 kok. P 
mg m- 2 
Etelärannikko 9 - 16 
Länsirannikko 6 - 20 
Keski-Suomi 5 - 16 
Itä-Suomi 5 - 19 
Pohjois-Suomi 3 - 9 
Vuosittaisia sadeveden pitoisuus- ja laskeuma-arvoja 
Suomessa on raportoitu jaksolle 1971-1989 vesi-ja 
ympäristöhallituksen monistesarjassa seuraavasti 
(nro:t 147/89, 191/89, 199/89, 200/89, 202/89, 206/89, 
209/89, 212/89, 214/90, 219/90, 228-236/90): 
v. 1980 nro 219 
v. 1971 nro 147 v. 1981 nro 228 
v. 1972 nro 191 v. 1982 nro 229 
V. 1973 nro 199 v. 1983 nro 230 
v. 1974 nro 200 v. 1984 nro 231 
v. 1975 nro 202 v. 1985 nro 232 
v. 1976 nro 206 v. 1986 nro 233 
v. 1977 nro 209 v. 1987 nro 234 
v. 1978 nro 212 v. 1988 nro 235 
v. 1979 nro 214 v. 1989 nro 236 
Laskettaessa ravinteiden kokonaislaskeumia tietylle 
vesialueelle tulisi käyttää edellä mainituista 
julkaisuista saatavia laskeumien keskiarvoja medi-
aaniarvojen sijaan (mediaanit kuvaavat keskiarvoja 
huonommin laskeuman suuruutta). Tämä pätee varsinkin 
fosforilaskeumiin, mutta myös typen kohdalla on viit-
teitä samankaltaisesta tilanteesta (Järvinen 1986). 
4.2.3 Luonnonhuuhtoutuma 
Vesi ei esiinny luonnossa milloinkaan kemiallisesti 
täysin puhtaana, sillä jo ilmakehässä vesipisaroihin 
liukenee kaasuja ja muita aineita. Maassa veteen 
liukenee maaperän epäorgaanisia ja orgaanisia yhdis-
teitä. Veden kierrossa on aina siten mukana myös 
ravinteita. Suomen maaperästä veteen liukenevat ja 
huuhtoutuvat ravinnemäärät ovat yleensä varsin pieniä 
ja vesistöt siten perusluonteeltaan oligotrofisia. 
Soiden ja kangasmaiden yleisyyden vuoksi vesistöihin 
huuhtoutuu kuitenkin varsin runsaasti orgaanisia 
yhdisteitä. 
Vesiin valuma-alueelta joutuva kokonaisainemäärä 
voidaan jakaa alkuperänsä mukaisesti kolmeen ryh-
mään: 1) luonnonhuuhtoutuma, 2) hajakuormitus, 3) 
jätevedet. Luonnonhuuhtoutuma aiheutuu luonnon omista 
prosesseista ja sen aiheuttamaa vesistön tilaa kutsu-
taan luonnontilaksi. Sen sijaan hajakuormitus ja 
jätevedet, joita yhdessä nimitetään vesistön kuormi-
tukseksi, aiheutuvat ihmisen toiminnasta. 
Luonnonhuuhtoutuman määrittäminen on vaikeaa, koska 
se riippuu valuma-alueen maa- ja kallioperän laadusta 
sekä kasvillisuudesta. Esimerkiksi savikkomailta 
huuhtoutuu ravinteita luonnostaan enemmän kuin mo-
reenimailta. On myös otettava huomioon, että täysin 
luonnontilaiselta alueelta tulevat huuhtoutumat eivät 
ole ajallisesti vakioita, vaan riippuvat mm. kasvilli-
suuden sukkessiovaiheista ja metsäpaloista. 
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Luonnonhuuhtoutumaa on arvioitu pääasiassa pienten 
valuma-alueiden avulla. Tutkimusten painopiste on 
suunnattu vesistöjen rehevöitymistä aiheuttaviin 
pääravinteisiin, fosforiin ja typpeen. Typpihuuhtou-
tuma riippuu enemmän alueen sijainnista kuin fosfo-
rihuuhtoutuma. Etelä-Suomen typpihuuhtoutumat ovat 
selvästi suurempia kuin Pohjois-Suomen (Kauppi 1979). 
Metsäisiltä luonnontilaisilta valuma-alueilta fosfo-
rin ja typen luonnonhuuhtoutumaksi on saatu taulukossa 
5 esitettyjä arvoja. 
Taulukko 5. Metsäisten valuma-alueiden luonnonhuuh-
toutuman arvioita eri tutkimuksissa. 
Valuma-alue Fosfori 




Liuhapuro 7.5-9.7 170-270 Ahtiainen(1988) 
Välipuro 4.6-5.7 140-230 Ahtiainen(1988) 
Koko Suomi 4.6-5.6 79-180 Kauppi(1979) 
Teeressuonoja 5.9 - Rekolainen(1989) 
Yli-Knuutila 8.9 - Rekolainen(1989) 
Ruotsalainen 
arvio 3-8 100-300 Grip(1982) 
Bergquist ym. 
(1984) 
4.2.4 Haj a k u o r m i t u s 
Peltoviliely, karia- is turkistalous sekä haja-asutus 
Aiemmin käytössä olleet maatalouden kuormitusluvut 
ovat perustuneet pienten valuma-alueiden aineistoon 
vuosilta 1965-1974 (Kauppi 1978, 1979, 1984) ja vuon-
na 1989 julkaistut kuormitusarviot taas havaintoihin 
vuosilta 1981-1985 (Rekolainen 1989). Verrattaessa 
näiden kahden vuosijakson keskimääräisiä kuormituksia 
havaitaan erityisesti fosforikuormituksen kuten myös 
valumien olleen jälkimmäisellä vuosijaksolla selvästi 
suurempia muutamaa poikkeusta lukuunottamatta (liite 
1). 
Maatalousvaltaisilla alueilla voidaan erottaa kolme 
tekijää, jotka ovat voineet aiheuttaa kuormituksen 
(tai kuormitusarvioiden) kasvua: 
1. Valuman suuruus: Jälkimmäisellä vuosijaksolla 
valumat olivat keskimäärin 15 % edellistä jaksoa 
suurempia. 
2. Erilainen näytteenoton ajoitus: Suuriin valumiin 
keskitetyllä näytteenotolla saadaan todennäköisesti 
tarkempi arvio kuormituksesta kuin tasaisella ker-
ran kuussa tapahtuvalla näytteenotolla. 
3. Maatalouden voimaperäistyminen ja erikoistuminen. 
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Tämän aineiston perusteella ei voida päätellä, kummal-
la tekijällä - näytteenottostrategian muutoksella vai 
maatalouden muuttumisella - on ollut suurempi vaikutus 
havaittuun kuormitusarvioiden kasvuun. Tiheään auto-
maattiseen näytteenottoon perustuvat laskelmat viit-
taavat kuitenkin siihen, että myös todellista kuormi-
tuksen kasvua on tapahtunut merkittävässä määrin. 
Esitetyt fosfori- ja typpikuormitusluvut sisältävät 
kunkin alueen kaikista lähteistä tulevan kuormituk-
sen. Arvioitaessa maatalouden osuutta näistä kuormi-
tusluvuista on käytetty pääosin neljän eteläisen 
maatalousvaltaisen alueen (Hovi, Ali-Knuutila, Savijo-
ki, Löytäneenoja) tuloksia ja tehty seuraavat oletuk-
set: 
1) metsätalous- ja peltomaan luonnonkuormitukseksi on 
arvioitu fosforin osalta 10 kg km-2 a-1 ja typen 
osalta 250 kg km-2  a- 1 . Nämä luvut ovat korkeammat 
kuin aivan luonnontilaisilta metsäalueilta havai-
tut, koska tässä on pyritty ottamaan huomioon 
metsätalouden ja nyt viljelyksessä olevien aluei-
den luontaisen rehevyyden aiheuttamat lisät. 
2) valuma-alueilla sijaitsevan haja-asutuksen kuor-
mitus on vähennetty käyttäen Kaupin (1979) ominais-
kuormitusarvioita. Tällä ei juurikaan ole merki-
tystä, sillä mukana olevilla alueilla on melko 
vähän asutusta. 
Näillä oletuksilla maatalouden aiheuttamaksi fosfori-
kuormitukseksi on vuosijaksolla 1981-1985 arvioitu 
90-170 kg km- z a- 1 ja typpikuormitukseksi 760-1600 kg 
km-2 a-1 (Rekolainen 1989). Kun kuormitus arvioitiin 
samoin perustein käyttäen myös muita kuin em. neljää 
eteläistä aluetta, saatiin peltoalueen fosforikuormi-
tukseksi 90-180 kg km-2 a-1 ja typpikuormitukseksi 
800-2000 kg km-2 a-l. Aikaisemmat, vuosien 1965-1974 
aineistoon perustuvat arviot olivat 57 kg km-2 a-1  
fosforia ja 1200 kg km 2a' typpeä. Näin ollen fosfo-
rikuormitusarvio on selvästi kasvanut. Sen sijaan 
typpikuormitusarvio on pysynyt jotakuinkin ennallaan. 
Ähtävänjoen vesiensuojelusuunnitelmassa Viitasaari 
(1990) on arvioinut erilaisten hajakuormituslähteitten 
ominaiskuormituksia (taulukko 6). Ähtävänjoen 14 
osavaluma-alueelta (70 % koko valuma-alueesta) seurat-
tiin ainevirtaamia huhtikuusta 1988 maaliskuuhun 1989. 
Havaintojakso oli noin 20 % runsasvetisempi kuin 
pitkän ajan keskiarvo. Velvoitetarkkailujen, kirjalli-
suustietojen sekä regression avulla selvitettiin eri 
toimintojen ja maankäyttömuotojen ominaiskuormituksia. 
Tampereen vesi- ja ympäristöpiirissä on Längelmä-
vesiprojektin yhteydessä kehitetty tilastolliset 
mallit, joiden avulla voidaan arvioida valuma-alu-
eelta tulevaa fosfori- ja typpikuormitusta (Bilalet-
din ym. 1991). Malleissa otetaan huomioon luonnon- 
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huuhtoutuma, metsätalouden aiheuttama kuormitus, 
haja- ja loma-asutuksen aiheuttama kuormitus, piste-
kuormitus sekä maatalouden kuormitus. Maatalous ote-
taan huomioon siten, että peltoprosentista ja nautayk-
siköiden määrästä neliökilometrillä muodostetaan ns. 
maataloustekijä, jota käytetään mallissa lähtötietona. 
Malliin sisältyy myös ravinteiden pidättyminen valuma-
alueen pienissä järvissä. Pidättymisen laskemiseksi 
tarvitaan kunkin osavaluma-alueen järviprosentti. 
Taulukko 6. Erilaisten hajakuormituslähteiden 
ominaiskuormituksia Ähtävänjoen vesiensuojelun suun-








kg P as` a` 
	
kg N as- l a- 1  
matka vesistöstä 
alle 100 m 0,64 2,40 
100 - 1000 m 0,37 
	
1,72 
yli 1000 m 
	
0,10 1, 03 
kg P asunto- 1 a- 1 kg N asunto- 1 a-  
loma-asutus 	0,18 	0,66 
Peltoviljely: kg P km- 2 a- 1 	kg N km-2 a- 1  
keskimäärin 96 1700 
peruna 	 200 
vilja 100 
heinä 67 
Kar j atalous : 	kg P eläin- 1 a- 1 kg N eläin-  a- 1  
nautakarja 0,44 	2,5 
siat 	 0,07 0,42 
kg P rehu-km- 2 a-' kg N rehu-km- 2 a- 1  
säilörehun pu- 
risteneste 	15 	100 









kg P emo- l a- 	kg N emo- 1 a-  





Metsätalouden toimenpiteistä ainakin lannoitus, 
hakkuu ja maanpinnan käsittely sekä ojitus aiheutta-
vat kasvinravinteiden huuhtoutuman lisääntymistä. 
Seuraavassa on käsitelty lähinnä kivennäismailla 
tehtyjen metsätaloustoimenpiteitten vaikutuksia 
ravinnehuuhtoutumiin. Katsauksen metsätalouden vesis-
tövaikutuksiin ovat tehneet mm. Mustonen ym. (1987). 
Metsän typpilannoitukseen käytetään Suomessa sekä 
ammoniumnitraattia että ureaa. Lannoituksen kohteena 
ovat pääasiassa kivennäismaiden varttuneet metsät. 
Varsinaisia huuhtoutumistutkimuksia ei ole juurikaan 
tehty ennen Tampereen vesi- ja ympäristöpiirin Kal-
liojärvi-tutkimusta (Saura 1990). Tutkimuksessa 
huuhtoutui metsän NP-lannoitteen typestä toisella 
valuma-alueella n. 5 % (720 kg km- 2 ) ja toisella n. 
10 	(1 560 kg km z) ensimmäisenä vuonna. Ruotsalai- 
sissa, Suomen olosuhteita hyvin vastaavissa tutki-
muksissa havaittiin typpilannoitteiden melko voima-
kasta, mutta jokseenkin lyhytaikaista huuhtoutumis-
ta. Pienimmillään lannoitetypestä todettiin huuhtou- 
tuneen 2 	neljässä vuodessa, suurimmillaan 22 % 
kahdessa viikossa (Wiklander 1980). 
Hakkuun jälkeen hakkuutähteet ja juuret, joissa on 
suuri osa puiden sisältämistä ravinteista, hajoavat. 
Mobilisoituvat kasvinravinteet eivät tällöin välttä-
mättä sitoudu heti uuteen biomassaan, vaan joutuvat 
alttiiksi huuhtoutumiselle. Erityisesti avohakkuu, 
jossa koko puusto poistetaan, voi johtaa merkittä-
vään liukoisten ravinteiden pitoisuuksien kasvuun 
maaperässä. Ruotsalaisten tutkimusten mukaan hakkuut 
voivat johtaa merkittävään typpihuuhtoutuman kas-
vuun, joka kuormittaa sekä pinta- että pohjavesiä 
(Wiklander 1980). Suomessa on Nurmes-tutkimuksessa 
saatu turvemaan avohakkuun aiheuttamaksi fosfori-
kuormitukseksi 250 kg km-2 kolmen seurantavuoden 
summana (Ahtiainen 1990). Vastaava kokonaistypen 
kuormitus oli 890 kg km- 2 . Hakkuun vesistökuormitus 
riippuu kuitenkin ratkaisevasti mm. alueen hydrolo-
gisista oloista, kuten pintavalunnan esiintymisestä 
ja etäisyydestä lähimpään puroon tai ojaan. 
Rekolaisen (1989) arvion mukaan Etelä- ja Keski-Suo-
men tavanomaisesti käsiteltyjen talousmetsien fosfori-
huuhtoutumat ovat 11-16 kg P km-2 a-' ja typpihuuhtou-
tumat 200-270 kg N km-2 a-1. Eri toimenpiteitten (oji-
tus, lannoitus, hakkuut) vaikutusta ei kyetty erotte-
lemaan. Ravinnehuuhtoutumat Pohjois-Suomen talousmet-
sistä ovat ilmeisesti edellä mainittuja pienempiä: 
noin 9 kg P km- 2 a- 1 ja 140 kg N km- 2 a- 1 (Pitkänen 
1987). 
Viitasaaren (1990) Ähtävänjoen valuma-alueella käyttä-
mät metsätalouteen liittyvät ominaiskuormitukset 
ilmenevät taulukosta 7. Ominaiskuormituksen alaraja 
kuvaa seitsemän vuotta sitten tehdyn toimenpiteen 
kuormitusta ja yläraja edellisenä vuonna tehdyn toi-
menpiteen kuormitusta. Uudishakkuun aiheuttaman kuor-
mituksen vaikutusajaksi on oletettu kolme vuotta. 
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Taulukko 7. Metsätaloustoimenpiteiden aiheuttaman 
ravinnehuuhtoutuman arviointi Ähtävänjoen vesien-
suojelun suunnittelussa (Viitasaari 1990). 
Toimenpide 	kg P km- 2 a- 1 	kg N km- 2 a-  
Lannoitus 	20 - 180 	50 - 390 
Ojitus 5 - 30 400 
Uudishakkuu 	50 	1 500 
Suolannoitukset 
Maataloushallituksen vesiensuojelutoimisto tutki 
vuosina 1966-1967 PK-lannoitteiden huuhtoutumista 
soistuneilla valuma-alueilla (Särkkä 1970). Lannoi-
temäärä oli 500 kg ha-1 ja vaikutusten seuranta-aika 
noin kaksi vuotta. Tuloksena todettiin, että lannoite-
tulla alalla valumavesien kokonaisfosforipitoisuus 
kasvoi 9 - 150 mg m-3 lannoittamattomaan alueeseen 
verrattuna (keskiarvo 70 mg m-3 ). Ensimmäisenä vuonna 
lannoituksen aiheuttamaksi kokonaisfosforihuuhtoutuman 
lisäykseksi saatiin siten 20 kg km- za-1 . 
Karsisto ja Ravela (1971) tutkivat mm. lannoitus-
ajankohdan ja sarkaleveyden vaikutusta fosforin 
huuhtoutumiseen turvemailla. Kokeessa todettiin PK-
lannoituksen (500 kg ha-') aiheuttaneen ensimmäisen 
kesän aikana eri sarkaleveyksien keskiarvona 6,6 kg 
km-2 fosforilisäyksen. 
Vesihallinnon Pohjois-Karjalassa sijaitsevalta lannoi-
tuskoealueelta huuhtoutui ensimmäisenä vuonna PK-
lannoituksen jälkeen 47 kg km-2 ja Etelä-Pohjanmaalla 
59 kg km-2 (Kenttämies 1977). Pohjois-Karjalassa 
sijaitsevien alueiden myöhemmässä seurannassa on 
havaittu, että kokonaisfosforin huuhtoutuma kasvoi 
ojituksen ja lannoituksen jälkeen lähes 100 
kg km- 2 a- 1 (71-136 kg P km-2  a- 1 ) ja pysyi voimakkaas-
ti kohonneena koko 3-5 vuoden tutkimusjakson. 
Pohjois-Hämeessä 1970-luvulla tehdyn tutkimuksen 
mukaan suometsien PK-lannoitteen aiheuttama fosfori-
huuhtoutuman lisäys oli noin 40 kg km-2 a-' (Kenttä-
mies 1987). Kauppi (1979) sai ensimmäisen lannoituk-
sen jälkeisen vuoden fosforihuuhtoutumaksi Huh-
tisuonojalla 64 kg P km- 2  
PK-lannoituksen aiheuttaman fosforin huuhtoutuman 
lisäyksen on useissa tutkimuksissa todettu kestävän 
pitkään, jopa yli 10 vuotta. Kaupin (1979) mukaan 
Huhtisuonojan lannoituksen vaikutus oli nähtävissä 
6-7 vuotta. Ahti (1983) on todennut varsin runsasta 
ja jopa 13-15 vuotta jatkuvaa lannoitefosforin huuh-
toutumista Liesnevan ja Kivisuon tutkimuksissaan. 
Sallantauksen (1986) mukaan voidaan Kivisuon lannoite-
fosforin huuhtoutuma arvioida vielä 13-15 vuotta 
lannoituksen jälkeen tasolle 26 kg P km-2a-1. 
Kemira Oy ilmoitti vuonna 1988 muuttaneensa PK-lan-
noitteen koostumusta vuonna 1977 siten, että lannoit-
teen fosforista n. 20 % oli helppoliukoisessa muodos-
sa. Sauran (1990) tutkimusten mukaan Pohjois-Hämeessä, 
Juupajoen Kalliojärven alueella huuhtoutui kesälevi-
tyksen jälkeisenä vuonna turvemailta lannoitefosforia 
270 kg km-2 a-1 eli 7 % lannoitefosforista (lannoit-
teessa n. 20 % fosforista helppoliukoista). Jaksolla 
1977-1988 tehtyihin suometsien fosforilannoituksiin 
on sovellettava huomattavasti suurempaa huuhtoutuma-
prosenttia kuin muihin PK-lannoituksiin. 
Ahti (1986) on esittänyt, että suometsiin levitetys-
tä fosforista huuhtoutuu yhteensä 250-540 kg P km-2  
50 vuodessa. Tämä perustuu hidasliukoisen fosforin 
huuhtoutumisarvioon, jossa huuhtoutumisen oletetaan 
olevan suurimmillaan 25 kg km-2 ensimmäisenä lannoi-
tuksen jälkeisenä vuonna. Arviossa ei ole otettu 
huomioon talvilevityksen lisäävää vaikutusta huuh-
toutumiin. Tällä hetkellä lannoitteet suositellaan 
levitettäväksi sulaan maahan. 
Suo-ojitukset 
Turvetalouden vesistövaikutuksia on käsitelty mm. 
metsä- ja turvetalouden vesiensuojelutoimikunnan 
mietinnössä (Mustonen ym. 1987). Ojitus lisää usei-
den vuosien ajan voimakkaasti valuntaa suon tyh-
jenemisvalunnan ja haihtumisen vähenemisen vuoksi. 
Ainehuuhtoutumat kasvavat siten jo valunnan lisään-
tyessä, vaikka pitoisuudet eivät nousisikaan. Tuo-
tantokentiltä lisäkuormitusta aiheuttavat mm, tur-
peen kiihtynyt hajotus, jolloin ravinteita vapautuu. 
Myös lisääntynyt pintavalunta mahdollistaa suuret 
hetkelliset ainekuormitukset (Sallantaus 1983). 
Ainehuuhtoutumiin vaikuttavat oleellisesti mm ojitus-
ja tuotantoalueen koko, erilaiset kuormitusta vähen-
tävät ratkaisut sekä mahdollinen uomaeroosio. 
Fosfori huuhtoutuu ojitetulta alueelta suurelta osin 
kiintoaineeseen sitoutuneena, joten sen rehevöittävä 
vaikutus on pienempi kuin lannoitefosforilla. Ojituk-
sen on todettu yleisesti lisäävän typpiyhdisteiden 
huuhtoutumista. Erityisesti ammoniumtypen huuhtoutuma 
kasvaa. 
Sallantaus (1983) on esittänyt Mustakeitaan ojitus-
alueen kokonaisfosforihuuhtoutumaksi 120 kg km-2 a- 1 . 
Marja-Aho ja Koskinen (1989) saivat Heikinsuon ojitus-
alueen kokonaisfosforihuuhtoutumaksi ainoastaan 11-13 
kg km-2 a-1 , mutta typpihuuhtoutumaksi 740-910 kg 
km2 a- 1 (50-60 % NH4 -typpeä) . Ruotsissa Bergqvist ym. 
(1984) ovat mitanneet 600 kg N km-1a-1 lisäyksen 
toisena vuonna ojituksen jälkeen. 
WA 
Turvetuotanto 
Turvetuotannon vaikutuksia valumiin ja ainehuuhtou-
tumiin ovat käsitelleet mm. Sallantaus (1983, 1986) 
sekä Marja-Aho ja Koskinen (1989). 
Viidelle turvetuotantoalueelle Sallantaus (1983) on 
esittänyt keskimääräisiksi typpihuuhtoutumiksi 650 
kg N km-2 a-1 ja fosforihuuhtoutumiksi 21 kg P km-2  
a-1 • Marja-Aho ja Koskinen (1989) saivat Läyniönsuon 
turvetuotantoalueen typpihuuhtoutumaksi 1 770 kg N 
km- 2 a- 1 (53 % NH4 -typpeä) ja fosforihuuhtoutumaksi 
26 kg P km- 2 a. 
4.2.5 S i s ä i n e n k u o r m i t u s 
Vesistöjen sisäisellä kuormituksella tarkoitetaan 
ravinteiden siirtymistä sedimentistä yläpuoliseen 
veteen. Sisäistä kuormitusta tapahtuu jo luontai-
sesti, mutta sen määrä on yleensä hyvin pieni verrat-
tuna ihmisen toiminnan rehevöittämissä vesissä tapah-
tuvaan sisäiseen kuormitukseen. 
Fosforin ja typen siirtymistä sedimentistä veteen 
säätelevät useat veden ja sedimentin rajapinnalla 
tapahtuvat fysikaalis-kemialliset ja biologiset pro-
sessit. Merkittävää on, että sedimentin ravinnepitoi-
suudet ovat yleensä monikymmen- tai satakertaisia 
yläpuoliseen veteen verrattuna. Siten jo ohuehkon 
sedimenttikerroksen ravinnevarannot ylittävät ylä-
puolisen vesimassan koko ravinnevarannot. 
Sedimentin ravinnesisältö ei yksinään ole riittävä 
tai merkityksellisin tekijä sisäisen kuormituksen 
arvioinnissa. Tärkeämpää on saada tietoja veden ja 
sedimentin välisistä aineenvaihtoa säätelevistä 
tekijöistä, kuten esimerkiksi pohjadynamiikasta, 
sedimentin fosforin jakaantumisesta eri fraktioihin 
(apatiittiin sitoutunut fosfori, orgaaninen fosfori, 
liuennut epäorgaaninen fosfori jne.), sedimentin 
fosforin pidätyskyvystä ja hapenkulutuksesta. 
Sedimentissä kiintoaineeseen sitoutunut fosfori 
esiintyy apatiittina, muuna epäorgaanisena fosforina 
ja orgaanisina fosforiyhdisteinä, typpi puolestaan 
pääosin orgaanisina yhdisteinä. Kiintoainefosforin 
ja -typen liukeneminen veteen riippuu mm. ympäristön 
redox-potentiaalista, pH-arvosta, lämpötilasta, 
kelaattien muodostuksesta, biologisesta sitoutumi-
sesta ja hydrolysoivien entsyymien toiminnasta. 
Liuenneet ravinteet voivat puolestaan siirtyä sedi-
mentistä yläpuoliseen vesimassaan diffuusion, tuulen 
aiheuttaman resuspension, bioturbaation (pohjaeläi-
met, kalat) sekä kaasu- ja lämpötilakonvektion avulla. 
Sedimentin redox-potentiaalin laskeminen alle tason 
200 mV aiheuttaa tunnetusti 3-arvoiseen raudan pelkis- 
tymisen 2-arvoiseksi ja samalla rautaan sitoutuneen 
fosforin liukenemisen veteen. Redox-potentiaalin 
lasku on yleensä seurausta ympäristön muuttumisesta 
hapettomaksi. Hapettomissa oloissa tapahtuu myös 
ammoniumtypen vapautumista sedimentistä veteen. 
Sedimentin suuri hapenkulutus voi aikaansaada veden 
ja sedimentin rajapinnalla vuosittain pitkään kestä-
vän tai pysyvän hapettomuuden. 
Sedimentin fosforin liukeneminen kiihtyy pH:n koho-
tessa selvästi emäksiseksi (yli 9) ja lämpötilan 
noustessa. Matalissa järvissä (maksimisyvyys alle 
7 m) tuulen aiheuttamat virtaukset siirtävät sedimen-
tin hiukkasia vesimassaan, jolloin fosforin liukenemi-
nen veteen suuresta hiukkaspinta-alasta käy mahdolli-
seksi. Kaasukonvektio aiheutuu pääasiassa metaanin 
muodostuksesta anaerobisissa sedimenttikerroksissa. 
Lappalainen ja Matinvesi (1990) ovat arvioineet 
laskennallisesti, että yksi kilo särkiä saattaa 
ravintokäyttäytymisellään siirtää sedimentistä veteen 
fosforia 0,05 g P d-1. Siten järven veteen tuleva 
fosforilisäys esimerkiksi särkitiheydellä 300 kg ha' 
voisi olla 1,5 mg P m- 2 d- 1  
Sisäistä kuormitusta voidaan arvioida laboratorio-
ja kenttäkokein, diffuusiolaskelmin sekä ainetaseen 
avulla. Kokeellisten mittausten tulosten sovelletta-
vuutta vaikeuttavat mm. virtausten ja bioturbaation 
huomioon ottaminen todellista kuormitusta määritet-
täessä. Ainetaselaskelman avulla voidaan selvittää 
nettosedimentaatiota tai liukenemista. Fosforin 
sisäinen kuormitus saadaan laskettua yhtälöstä (4): 
I6 = 0 + Sb 	dm/dt - I 
missä 	I = sisäinen kuormitus 
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0 = luusuasta ja kalansaaliista 
ainevirtaama 
Sb  bruttosedimentaatio 
dm/dt = vesimassan (ml plankton) 
muutosnopeus 






Typen sisäisen kuormituksen laskemiseksi edellä 
olevaan yhtälöön oikealle puolelle joudutaan lisää-
mään termi D - F, missä D = denitrifikaatio ja F = 
typen sidonta. 
Nettosedimentaatio (S) lasketaan yhtälön (5) mukaan. 
S = Sb -I = I - O - dm/dt - (D - F) 	(5) 
Ainetaselaskelmien käyttö sisäisen kuormituksen 
määrittämisessä perustuu bruttosedimentaation mit-
taamiseen kenttäkokeilla. Saadut arviot ovat varsin 
herkkiä mittaustuloksissa esiintyville ajallisille 
ja alueellisille vaihteluille sekä suoranaisille 
mittavirheille. 
Sisäistä kuormitusta Suomessa ja muissa maissa ovat 
selvitelleet mm. Kettunen (1980), Nurnberg (1984), 
Miller (1985), Ryding (1985), Field (1986), Lijklema 
(1987), Provini ja Premazzi (1987), Boström (1988) 
sekä Lappalainen (1988). Tavallisesti sisäisen kuormi-
tuksen arvioita on esitetty fosforille. Sen sijaan 
typen siirtymistä veden ja sedimentin välillä on 
tutkittu niukemmin. Typen sisäisen kuormituksen mää-
rittämistä vaikeuttavat mm. typen sidonnan ja denitri-
fikaation kvantifioinnin hankaluus. Taulukossa 8 on 
esitetty arvioita Lahden Vesijärven Enonselän sisäi-
sestä ja ulkoisesta fosforikuormituksesta eri vuo-
denaikoina (vuoden 1988 tilanne). Suhteellisesti 
eniten virhettä sisältyy bruttosedimentaation (Sb ) 
arvioon. Myös vesimassan ja kalojen biomassan fosfori-
varaston arvioinnissa on virhelähteitä. 
Taulukko 8. Lahden Vesijärven Enonselän ulkoinen ja 
sisäinen fosforikuormitus mg P m-2 d-1 (Lappalainen ja 
Matinvesi 1990). 
talvi kevät kesä syksy keski-
arvo 
päiviä 136 46 	• 92 91 365 
I 0,2 1,7 0,3 0,3 0,4 
Is 1,1 0,4 25,3 7,0 8,6 
S -0,6 2,6 -2,3 3,1 0,3 
Sb 0,5 3,0 23,0 10,0 8,9 
S/I -3,9 1,5 -8,2 11,0 0,7 
Is /I 6,9 0,2 91,4 25,2 20,7 
Kettunen (1980) on päätynyt Vihdin Enäjärvellä sisäi-
sen fosforikuormituksen vuositasoon 1,4 mg P m-2 d-1  
(ulkoinen kuormitus 0,8 mg P m- 2 d-' ) . Tuusulanj ärvellä 
fosforin nettovapautuminen vaihteli kesällä 1980-1983 
0:sta 45:een prosenttiin saman vuoden ulkopuoliseen 
fosforikuormitukseen verrattuna (Pekkarinen 1987). 
Esimerkiksi kesäkuusta heinäkuuhun 1980 fosforin 
nettovapautuminen oli 6 mg P m-2 d''. Hyvin rehevien 
järvien sisäinen kuormitus on tutkimustulosten perus-
teella yleensä suurimmillaan kesällä. Samoin sisäisen 
kuormituksen ja bruttosedimentaation osuus näiden 
järvien fosforitaseissa on kokonaisuutena hallitseva. 
4.2.6 Typen 	s i d o n t a 
Biologinen typen sidonta tarkoittaa typpikaasun (N2 ) 
pelkistämistä nitrogenaasientsyymin avulla ammoniumyh-
disteiksi ja sitä kautta solujen aminohapoiksi. Typ-
peä sitovia organismeja elää sekä vapaina että sym-
bioosissa kasvien ja eläinten kanssa. Ne ovat joko 
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autotrofisia tai heterotrofisia bakteereja. Vesistöis-
sä tärkeimpiä typen sitojia ovat heterokystilliset 
planktiset sinilevät, jotka luetaan bakteereihin. 
Typen sidontaa on arvioitu kvantitatiivisesti pää-
asiassa asetyleenin pelkistysmenetelmällä. Menetelmä 
perustuu siihen, että nitrogenaasi pelkistää typpi-
kaasun lisäksi myös muita kolmoissidoksellisia yhdis-
teitä, mm. asetyleeniä etyleeniksi. Menetelmässä 
mitataan muodostuvan etyleenin määrää, minkä suhde 
typen pelkistymisen määrään tunnetaan. Menetelmässä 
on useita virhelähteitä, mutta sitä voidaan pitää 
varsin herkkänä (Smith 1982, Stewart ym. 1968) 
Oligotrofisissa järvissä typen sidonnan määrä on 
pieni (Fogg 1971, Brown ja Johnson 1977). Typen si-
donnan maksimi saavutetaan hypertrofiaa alemmalla 
tasolla järven eutrofioitumiskehityksessä. Lahden 
Vesijärven Enonselällä typen sidonta oli 1,2 g N 
m- 2 a-' ja Kajaanselällä 0,4 g N M-2  a- 1 . Nämä vastasi- 
vat 31 	ja 16 	vuotuisesta kokonaistyppikuormituk- 
sesta. Dominoivat heterokystilliset sinilevälajit 
olivat Anabaena flos-aquae, A. planctonica ja Ap-
hanizomenon flos-aquae.  Valtaosa typestä sidottiin 
kesä-heinäkuussa. Sidonnan huippuarvot havaittiin 
0,5-2 metrin syvyydessä (Yrjänä 1981). 
Granhall ja Lundgren (1971) tutkivat vuonna 1970 
mesotrofisen Erkenjärven pelagiaalialueen typen si-
dontaa. Sinilevien havaittiin sitovan typpeä mitatta-
via määriä kesäkuun puolivälistä lokakuun loppuun. 
Tärkeimpiä typen sitojia olivat Anabaena-lajit ja 
Aphanizomenon flos-aquae.  Vuotuisen typen sidonnan 
laskettiin olevan pelagiaalialueella 0,5 g N M-2  a- 1 . 
Se lisäsi typpituontia järveen 40 %. Vuonna 1971 
määritettiin vuotuiseksi typen sidonnaksi Erkenjärves-
sä 0,33 g N m-1a-1. Vuoden kokonaistyppituonnista 
määrä muodosti 10 % (Lännergren ym. 1974). 
Katsauksen typen sidonnan merkityksestä rannikkovesien 
rehevöitymistekijänä on tehnyt mm. Puustinen (1990). 
Itämerellä typen sidonta vastaa arviolta noin 10 % 
koko typpituonnista (Larsson ym. 1985). Perämerellä 
sidotun typen määrät jäävät vähäisiksi. Selkämerellä 
typen sidonnan osuudeksi on suurimmillaan esitetty 
alle 5 	koko typpituonnista (Lindahl ja Wallström 
1985). 
Itämeressä typen sidonnan huippu ajoittuu tavalli-
sesti loppukesään, heinä-elokuuhun. Tärkeimpiä typpeä 
sitovia sinileviä rannikkovesissä ovat Nodularia 
spumigena, Aphanizomenon flos-aquae ja Anabaena lem-
mermannii. Nodularian kukintoja on todettu pääasiassa 
heinäkuussa ja se on ilmeisesti Aphanizomenonia riip-
puvaisempi korkeammista veden lämpötiloista (Niemistö 
ym. 1989). Aphanizomenon voi esiintyä runsaana myös 
tuottavan kerroksen alaosassa (Rinne ym. 1979). 
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4.2.7 D en i t r i f i k a a tio 
Denitrifikaatio on hapettuneiden typpianionien (NO3 
ja NO2 ) biokemiallista pelkistymistä bakteerien or-
gaanisen aineen hajotustyön yhteydessä. Lopputulok-
sena on useimmiten typpikaasua, mutta lopputuotteina 
voivat olla myös typpioksidi (NO) (alhaisessa pH:ssa) 
ja typpioksiduuli (eli typpimonoksidi, N2 0) (alhai-
sessa lämpötilassa). Denitrifikaatio vaatii hapet-
toman mikroympäristön (Brezonik 1977). 
Denitrifioivien bakteerien kasvuvaatimukset ovat 
suhteellisen yksinkertaisia: kasvuun tarvitaan pelkis-
tynyt substraatti, joksi heterotrofeilla kelpaavat 
hyvin monet orgaaniset yhdisteet. Optimilämpötilasta 
on Brezonikin (1975) mukaan esitetty hyvinkin erilai-
sia arvoja (25 °C - 60 °C). Denitrifioivien bakteerien 
lämpötilatoleranssi on laaja; denitrifikaatiota on 
havaittu jopa alle 5 °C:ssa. Vaikka denitrifikaation 
optimi pH-alue on 7-8, denitrifikaatiota voi tapahtua 
melko laajalla pH-alueella (Brezonik 1975). 
Kettunen (1980) on päätellyt denitrifikaation ta-
pahtuvan lämpötilasta riippuvan ensimmäisen kertalu-
vun reaktiona, jonka nopeusvakion K arvot on esitet-
ty taulukossa 9. 
Taulukko 9. Vihdin Enäjärven denitrifikaationopeus 
toukokuussa 1979 (Kettunen 1980). 
Aika 	T 	Liukoinen 	Denitr. 	K 
epäorg. nopeus 
typpi 
oc 	kg N 	kg N d- 1 	d- 1  
	
1.-15.5 	8 	13 135 	185-380 0,025-0,052 
16.-31.5 15 7 010 210-260 0,038-0,047 
Denitrifikaatio muodostaa sedimentaation ohella 
tärkeän typpipoistuman vesiekosysteemissä. Denitri-
fikaatiota voi tapahtua sekä sedimentissä että vedes-
sä. 
Yleensä denitrifikaationopeudet sedimenteissä ovat 
huomattavasti korkeampia kuin yläpuolisessa vedessä 
(esim. Wetzel 1975). Syvissä kerrostuneissa järvissä 
denitrifikaatio vapaassa vedessä voi olla paljon 
suurempaa kuin sedimentissä tapahtuva denitrifikaa-
tio. Matalissa järvissä denitrifikaatio voi tapahtua 
lähes täysin sedimentissä (Larsen 1977). Kamp-Nielsen 
ja Andersen (1977) havaitsivat suurimmat denitri-
fikaationopeudet virtaavien vesien sedimenteissä. 
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Denitrifikaatiota tapahtuu myös merien rannikko-
alueiden sedimenteissä. Seitzingerin (1988) mukaan 
rannikkovesien denitrifikaatiomäärät vaihtelevat 
yleisimmin välillä 0,7-3,5 mg N m-2 h-1. Denitrifikaa-
tionopeuksilla merialueilla on yleensä suurempi vaih-
teluväli kuin järvi- ja jokisedimenteissä tapahtuvalla 
denitrifikaatiolla. Jos oletetaan talvikuukausien 
(joulukuu-huhtikuu) denitrifikaatio hyvin vähäiseksi, 
saadaan rannikkovesien vuotuiseksi tasoksi 3,5-18 g N 
m-2 a-1. Vaikka Suomen rannikkovesien denitrifikaa-
tiomäärät olisivat lähempänä arvion ala- kuin ylära-
jaa, on luultavaa, että rannikkovesissä (kuten Itäme-
ren ulappa-alueellakin) denitrifikaatiolla on suurempi 
merkitys typen poistajana systeemistä kuin nettosedi-
mentaatiolla (esim. Pitkänen ja Sandman 1991). 
Eutrofisten järvien vuotuisesta typpikuormasta denit-
rifikaation kautta on arveltu voivan poistua 10-50 
(mm. Brezonik 1977). Brezonik (1977) havaitsi 15 N-
isotoopin käyttöön perustuen, että Mendota-järvessä 
vuonna 1966 alusveden hapettoman kerroksen sisältä- 
mästä nitraattitypestä 63 	poistui denitrifikaation 
seurauksena ja 37 	pelkistettiin ammoniakiksi ja 
orgaaniseksi typeksi. 
Denitrifikaatio saattaa olla huomattavaa myös tal-
vella. Kettunen (1980) havaitsi voimakasta denitri-
fikaatiota Vihdin Enäjärvessä marraskuussa, jolloin 
denitrifikaatio poisti enemmän typpeä kuin mitä 
järveen tuli purojen mukana. 
Kallavedellä tutkittiin Kuopion kaupungin jätevesien 
sisältämän ammoniumtypen käyttäytymistä vesistössä 
vuosina 1989-90 ja havaittiin, että n. 40 % ammonium-
typpikuormasta denitrifioitui talviaikana (Ronkainen 
ja Lappalainen 1990). 
Osoituksena hapettoman mikroympäristön riittävyydes-
tä denitrifikaatioon on mm. Knowles ja Lean (1987) 
havainto kanadalaisessa Lake St. George-järvessä, 
missä denitrifikaatiobakteereita todettiin eniten yli 
5 mg 1-1 happea sisältävässä vyöhykkeessä noin viiden 
metrin syvyydessä. 
Tire'n (1977) on tutkinut sedimentin denitrifikaa-
tiota neljässä trofiatasoltaan erilaisessa järvessä 
Ruotsissa. Kahdessa järvessä (Erken, Botjärn), jotka 
edustivat melko rehevää ja oligotrofista järvityyp-
piä, todettiin nitraattipitoisuuden rajoittavan denit-
rifikaatiota, jos pitoisuus laski arvoihin 100-150 jig 
N 1-1. Vuotuiseksi denitrifikaatioksi saatiin 8,5 g N 
m- 2 a- 1 (Norrviken, hyvin rehevä) , 12,2 g N m- 2 a- 1  
(Ramsjön, erittäin rehevä) , 1,2 g N M-2  a- 1 (Erken) ja 
0,39 g N m- 2 a- 1 (Botjärn) . 
Ojanen (1979) arvioi rehevän Tuusulanjärven denitri-
fikaatiomääriksi vuosina 1974-1977 3-10 g N m-2 a-1  
(23 - 41 	kokonaistyppikuormituksesta). 
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4.3 	VEDENLAATUMALLIT JA TILASTOLLISET RIIPPUVUUDET 
4.3.1 Y l e i s t ä 
Vesistöön kohdistuvan jätevesikuormituksen vaikutus-
ta vesistön ravinnepitoisuuksiin ja myös biologisiin 
toimintoihin voidaan kuvata vedenlaatumallien avul-
la. Ravinteiden aiheuttaman rehevöitymisen ja var-
sinkin fosforin vesistökäyttäytymisen kuvaamiseen on 
kiinnitetty erityistä huomiota monissa malleissa. 
Mallit voivat vaihdella yksinkertaisesta regressiomal-
lista useita kymmeniä tilamuuttujia sisältävien simu-
lointimalleihin. Tässä yhteydessä käsitellään ainoas-
taan ainetasetarkasteluun perustuvia malleja; puhtaas-
ti tilastollisia malleja käsitellään kohdasssa 4.3.4. 
Kaikille vedenlaatumalleille on yhteistä se, että ne 
perustuvat aineen häviämättömyyden lakiin. Malleissa 
tarkastellaan järveen (tai tarkasteltavaan vesis-
tönosaan) tulevia ja siitä lähteviä ainevirtaamia 
sekä aineen muutosprosesseja systeemin sisässä. 
Yksinkertaisimmissa malleissa on mukana vain yksi 
tilamuuttuja, esimerkiksi kokonaisfosfori, ja yksi 
prosessi, fosforin sedimentoituminen. Tällaisilla 
malleilla voidaan ennustaa keskimääräistä fosforipi-
toisuutta vakiintuneissa kuormitusoloissa. Monimut-
kaisissa vedenlaatumalleissa saattaa olla mukana 
esimerkiksi fosforin ja typen fraktioita, kasviplank-
ton, eläinplankton jne. Tällaisilla malleilla voidaan 
mm. kuvata ravinteiden kiertoa vesiekosysteemissä ja 
niiden vaikutusta vesistön biologisiin toimintoihin. 
4.3.2 A i n e t a s e m a 1 1 i t 
Ainetasemallien lähtökohtana on massatasapainoyhtä-
lö, jossa tarkastellaan järveen tai tiettyyn vesis-
tönosaan tulevia ja siitä lähteviä ainevirtaamia 
sekä aineen sedimentoitumista tai jotain muuta vesis-
tön sisäistä prosessia. Yleensä yksinkertaisissa 
ainetasemalleissa on yksi tai korkeintaan pari proses-
sia, jotka kuvataan matemaattisessa mielessä yksinker-
taisella tavalla. Perusyhtälö voidaan kirjoittaa 
muodossa: 
dm = I - 0 - S 
dt (6) 
missä 	m = tarkasteltavan aineen kokonaismäärä 
järvessä tai tarkasteltavassa vesis-
tönosassa 
t = aika 
I = tarkasteltavan aineen järveen tai vesis- 
tönosaan tuleva kokonaisainevirtaama 
0 = tarkasteltavan aineen kokonaismenovir- 
taama 
S = vesistön sisäisten proseessien vaikutus 
tarkasteltavan aineen kokonaismäärään 
järvessä tai vesistönosassa 
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Yhtälön (6) vasemman puolen derivaatta ilmaisee tar-
kasteltavan aineen kokonaismäärän muutosnopeutta. 
Useimmiten sovellettaessa ainetasetarkastelua joudu-
taan olettamaan tasapainotila, jolloin em. derivaat-
ta merkitään nollaksi. Tasapainotilan oletukseen 
päädytään mm. siksi, että yleensä ei ole käytettä-
vissä tarkkoja tietoja ainevirtaamien ajallisesta 
vaihtelusta, sekä siksi, että vesistön dynamiikkaa 
ei voida kuvata kovin yksinkertaisen mallin avulla. 
Tasapainotilassa siis 
I - O = S 	 (7) 
Tasapainotilan yhtälön perusteella muodostetaan 
yhtälö, jossa perussuureiden (tuleva ainevirtaama, 
virtaama, tilavuus tai pinta-ala) avulla voidaan 
laskea järven keskimääräinen ravinnepitoisuus. Useim-
miten tasemalleja on muodostettu kokonaisfosforille, 
mutta myös kokonaistypen ennustaminen on mahdollista. 
Ravinnefraktioiden kuvaaminen yksinkertaisilla aine-
tasemalleilla ei yleensä onnistu, vaan niiden vesis-
tökäyttäytymistä on kuvattava monimutkaisemmilla 
simulointimalleilla (kohta 4.3.3). 
I 
Kuva 6. Tasapainotilan ainetasekaavio: I = 0 + S 
I = tulevat ainevirtaamat, 0 = lähtevä ainevirtaama, 
S = pidätttyminen järvessä 
Järvien ainetasemalleissa käytetään yleensä ns. CSTR-
hydrauliikkaa, jossa tarkasteltava allas oletetaan 
koko ajan täysin sekoittuneeksi. Tällainen kuvaus 
soveltuu tietenkin vesistöissä vain pitkäaikaiskes-
kiarvojen ennustamiseen. Koska vesi on homogeenista, 
poistuvan veden pitoisuus on sama kuin pitoisuus 
altaassa, jolloin luusuan kautta poistuva ainevirtaama 
voidaan laskea pitoisuuden ja menovirtaaman tulona: 
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O = Q c 	 (8) 
missä 	Q = menovirtaama 
c = tarkasteltavan aineen pitoisuus 
altaassa 
Sisäisten prosessien vaikutus S on vaikeimmin kuvat-
tava termi. Fosforin kohdalla S tarkoittaa nettosedi-
mentaatiota, joka määritellään bruttosedimentaation 
ja sedimentistä vapautumisen erotuksena. Fosforin 
vapautuminen sedimentistä saattaa olla huomattava ja 
nettosedimentaation jakaminen erillisiin bruttosedi-
mentaatio- ja vapautumistermeihin saattaisi tietyissä 
tapauksissa parantaa ainetasemallin ennustustarkkuut-
ta. Yleisimmin kuitenkin yhtälössä käytetään vain 
nettosedimentaatiotermiä seuraavasti: 
S = R I 
	
(9) 
missä 	R = pidättymiskerroin, joka ilmaisee sen, 
mikä osuus tulevasta ainevirtaamasta 
pidättyy järvessä 
I = tuleva kokonaisainevirtaama 
tai 
S = o c V 	 (10) 
missä 	a = ensimmäisen kertaluvun sedimentaatio- 
kerroin 
c = pitoisuus järvessä 
V = järven tilavuus 
Yhtälössä (10) voi tilavuuden paikalla olla myös 
pinta-ala, jolloin sedimentaatiota tarkastellaan 
pintaprosessina. Yhtälössä (10) on nettosedimentaa-
tio kuvattu ensimmäisen kertaluvun reaktiona. Se 
voidaan kuvata myös toisen kertaluvun kinetiikkaa 
käyttäen, jolloin on voimassa seuraava yhtälö: 
S = a C2 V 	 (11) 
missä 	a = toisen kertaluvun sedimentaatiokerroin 
Yhtälöiden (7)-(11) avulla saadaan mallit pitoisuu-
den laskemiseksi. Pidättymiskerrointa sovellettaessa 
saadaan yhtälöiden (7), (8) ja (9) perusteella 
c = (1 - R) Q 	 (12) 
'Pidättymiskertoimei- R arvo riippuu altaan ominai-
suuksista ja mahdollisesti myös kuormitustilantees-
ta. Yhtälön (12) käytäntöön soveltamista varten 
tarvitaan malli, jonka avulla R voidaan laskea perus-
suureiden avulla. Tällaisia malleja on esitetty 
taulukossa 10. Niissä pidättymiskerroin lasketaan 
virtaaman, tilavuuden tai pinta-alan ja tulevan 
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soveltunevat Lappalaisen (1974, 1977) kehittämät 
mallit (kts. esim. Frisk 1978). 
Vastaavasti yhtälöiden (7), (8) ja (10) perusteella 
saadaan pitoisuuden laskukaavaksi 
I 
C = 	 (13) 
Q + o V 
Yhtälö (13) on kuuluisa Vollenweiderin (1969) malli. 
Kun kyseessä on toisen kertaluvun kinetiikka (yhtälö 
11), päädytään laskukaavaan 
C = 21a {- Q + [(Q)2 + 4 a V ]½) 	(14) 
Yhtälöitä (13) ja (14) sovellettaessa on tunnettava 
sedimentaatiokertoimen (o tai a) arvo. Se ei ole 
yleinen vakio vaan vaihtelee järvestä toiseen. Luotet-
tavasti yhtälöitä (13) ja (14) voidaan soveltaa vain, 
jos a tai a kalibroidaan havaintoaineiston perusteel-
la. Jos käytetään muissa tutkimuksissa saatuja arvoja, 
saadaan vain suuntaa-antavia tuloksia. Fosforille a 
vaihtelee tavallisesti välillä 0,5 - 2 a-l . 6:n arvoa 
voidaan myös ennustaa Canfieldin ja Bachmannin (1981) 
tilastollisen mallin avulla: 
a = o (I)b 
	
(15) 
missä 	6 = vakio, järville 0,162 a-1 ja teko- 
järville 0,114 a-1 , koko aineistossa 
0,129 a-1  
b = vakio, järville 0,458 ja tekojärville 
0,589, koko aineistossa 0,549 
I = tuleva fosforivirtaama (mg a-1 ) 
V = tilavuus (m3 
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Taulukko 10. Fosforin pidättymiskertoimen lasku-
kaavo j a 
-0,271q 	-0,574g6 
1) R = 0, 426 e 	+ 0, 574 e 
qs = Q/A = hydraulinen pintakuorma, m a-1  
2) R = 
v + q 
s 
v = näennäinen laskeutumisnopeus, 10 - 16 m a-1  
3) R _ 	1 
1 + (T) 
T = V/Q = teoreettinen viipymä, a 
(c1 - 6)T 
4) R = 0,9 
200 + (c1 - 6) T 
CI = I/Q = fosforin sekoittumispitoisuus, pg 1-1  
T = teoreettinen viipymä kuukausina 
CI T 
5) R = 0,9 
280 + ci T 
Viitteet: 1) Kirchner ja Dillon (1975), 2) Chapra 
(1975), 3) Larsen ja Mercier (1976), 4) Lappalainen 
(1977), 5) Frisk (1978) 
Tietyt tutkimukset (mm. Lappalainen 1974, 1977, Can-
field ja Bachmann 1981) viittaavat siihen, että fosfo-
rilla toisen kertaluvun kinetiikka soveltuisi paremmin 
kuin ensimmäisen. Toisen kertaluvun fosforin sedimen-
taatiokertoimen (a) arvot vaihtelevat yleensä välillä 
0, 1 - 0,3 mg m- 3 a- 1 . 
Typen kohdalla tilanne on sikäli monimutkaisempi, 
että typen nettohäviämiseen vaikuttavat nettosedimen-
taation lisäksi typen sidonta ja denitrifikaatio. 
Typen häviämiskertoimien (a ja a) arvoista on olemassa 
paljon vähemmän tietoa kuin fosforin. Yleisesti otta-
en typen kertoimet ovat pienempiä, suunnilleen kol-
masosa tai puolet fosforin vastaavista arvoista. 
Jokivesistöihin CSTR-hydrauliikka ja sen mukainen 
täydellinen sekoittuminen (yhtälö 8) ei sovellu, 
vaan käytetään tulppavirtaushydrauliikkaa. Tulppa-
virtaushydrauliikassa oletetaan, että virtaussuun-
nassa sekoittumista ei tapahdu ollenkaan ja että 
muissa dimensioissa sekoittuminen on täydellistä. 
Ensimmäisen kertaluvun kinetiikkaa sovellettaessa 
saadaan pitoisuuden laskukaavaksi yhtälö (16): 
-a z 
c = co e 	 (16) 
missä co = pitoisuus tarkastelun alkukohdassa 
z = kulkeutumisaika 
Pitoisuus tarkastelun alkukohdassa, joka usein on 
jätevesien purkupaikka, lasketaan seuraavasti: 
Ii 
co = Q + cy 	 (17) 
missä Ij = jätevesien mukana tuleva ravinnekuormitus 
cy = ravinteen pitoisuus yläpuolelta tulevassa 
vedessä 
Kun tarkastellaan tiettyä jokiosuutta, oletetaan 
yksinkertaisimmassa tapauksessa jokiosuuden poikki-
pinta-ala ja virtaama eri kohdissa samaksi. Tällöin 
kulkeutumisaika voidaan laskea kaavalla 
x A 
X 
z = 	 (18) 
Q 
missä AX = jokiosuuden poikkipinta-ala 
x = etäisyys 
Q = virtaama 






1 + z a co 
Käytännön sovelluksia varten joki joudutaan yleensä 
jakamaan osuuksiin, joilla on eri poikkipinta-alat 
ja virtaamat. Pitkin jokea tuleva hajakuormitus 
voidaan ottamaan huomioon ainoastaan siten, että se 
sijoitetaan jokiosuuden alkuun. Jos hajakuormitus 
halutaan ottaa huomioon realistisemmin, on sovellet-
tava mallia, jossa lisävirtaama ja -ainevirtaama on 
otettu mukaan massatasapainoyhtälöön. Tällainen 
malli on mm. toisen kertaluvun kinetiikkaan perustu-
va JOP-malli (Frisk 1984). 
Osittaista pitkittäissuuntaista sekoittumista, jol-
laista esiintyy yleensä pitkänomaisissa järvissä, 
voidaan kuvata muodostamalla lineaarinen kombinaatio 
CSTR- ja tulppavirtausmalleista (esim. Frisk 1989) 
tai soveltamalla ns. advektio-dispersiohydrauliikkaa 
(esim. Eloranta ym. 1981). 
Yksinkertaisia ainetasemalleja kannattaa käyttää 
erityisesti silloin, kun ennusteet on tehtävä no-
peasti eikä käytettävissä ole kovin monipuolista 
havaintoaineistoa. Mallien soveltamisessa tarvitta-
vat tilavuustiedot saadaan syvyyskarttojen puuttues-
sa arvioiduksi ainakin jonkinlaisella tarkkuudella 
maksimisyvyyden perusteella (esim kartion kaaval-
la). Keskivirtaama saadaan riittävällä tarkkuudella 
arvioiduksi valuma-alueen pinta-alan perusteella. 
Suurimman ongelman muodostaa tulevan kokonaisravin-
nevirtaaman arvioiminen. Sovellettaessa mallia yksit-
täisen kuormitustekijän muutosten vaikutuksen ennusta-
miseen ei riitä, että tunnetaan tämän kuormittajan 
aiheuttama kuormitus ja sen muutos, vaan on tunnet- 
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tava tuleva kokonaisainevirtaama. Ainevirtaaman eri 
komponenttien arviointia on käsitelty kohdassa 4.2. 
Yksi mahdollisuus järveen tulevan kokonaisainevir-
taaman arvioinnissa on soveltaa mallia takaperin. 
Oletetaan, että yhteys 
c = f(I,V,Q) 	 (20) 
on voimassa, ts. malli soveltuu riittävällä tarkkuu-
della tarkasteltavaan järveen. Kun pitoisuus järves-
sä (c) tunnetaan mittausten perusteella, voidaan 
tuleva kokonaisainevirtaama (I) ratkaista yhtälöstä 
(21): 
I = f-'(c,V,Q) 	 (21) 
Yhtälöä (20) voidaan sitten soveltaa uudessa kuormi-
tustilanteessa seuraavasti: 
C' = f(I+OI,V,Q) 	 (22) 
missä 	c' = keskimääräinen pitoisuus järvessä 
uudessa kuormitustilanteessa 
oI = jätevesikuormituksen muutos 
I = tuleva kokQnaisainevirtaama alkupe-
räisessä tilanteessa arvioituna yhtälön 
(21) avulla 
4.3.3 M o n i m u t k a i s emma t v e d e n-
1 a a t u m a 1 1 i t 
Yksinkertaisissa ainetasemallissa tarkastellaan vain 
tietyn aineen kokonaistasetta ja mallilla voidaan 
ennustaa keskimääräistä kokonaisravinnepitoisuutta 
järvessä (tai joessa) keskimääräisen ravinnekuormi-
tuksen funktiona. Vesistön dynamiikan kuvaamiseksi 
on kehitetty malleja, joissa vesistön eri prosessit 
otetaan huomioon realistisemmin. Monimutkaisten 
simulointimallien kehittäminen alkoi 1960-luvulla. 
Suomessa tällaisten mallien kehittäminen alkoi 1970-
luvulla vesihallituksen (1978) KVT-projektissa, 
jossa keskityttiin erityisesti vesiekosysteemin 
fysikaalis-kemiallisten ja biologisten prosessien 
tarkasteluun, sekä VTT:n reaktorilaboratoriossa, 
jonka malleissa hydrauliset prosessit olivat keskei-
sessä asemassa. 
Simulointimallia valittaessa on tärkeä tietää, mil-
laista tietoa mallisovelluksessa haetaan. Mallit 
soveltuvat hyvin vesiekosysteemien prosessien iden-
tifiointiin sekä syy-seuraussuhteiden selvittämi-
seen. Pitkän aikavälin ennusteiden laadinta simu-
lointimalleilla on usein ongelmallista mm. virheiden 
kumuloitumisen takia. Esimerkiksi kasviplanktonin 
kuvaamisessa joudutaan yleensä tyytymään yhden kasvu-
kauden kuvaamiseen kerrallaan. Kasviplanktonin talveh-
timista ei malleilla pystytä kuvaamaan kovin realisti-
sesti. 
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Jos kyseessä on vaikutusalueen selvittäminen, erityi-
sen käyttökelpoisia ovat kaksi- ja kolmedimensioiset 
mallit, joita aiemmin kehitettiin VTT:n ja vesihalli-
tuksen yhteistyönä. Nykyään näiden mallien kehittämi-
sestä vastaa Suomen Ympäristövaikutusten Arviointi-
keskus YVA Oy yhteistyössä vesi- ja ympäristöhallinnon 
kanssa. Mallien vahvana puolena on se, että niillä 
voidaan varsin tarkasti kuvata aineiden leviämistä ja 
sekoittumista vesistössä. Rannikkovesialueella tämän-
kaltainen hydraulinen kuvaus on useimmiten käytännössä 
ainut mahdollisuus. Mallit perustuvat virtauskentän 
laskemiseen, joka edellyttää yleensä virtausmittauk-
sia. Mallit soveltuvat hyvin suunnitteluprojekteihin, 
joissa on käytettävissä riittävät ajalliset ja rahal-
liset resurssit. Mallien rakennetta ovat kuvanneet 
mm. Eloranta ym. (1981), Virtanen ym. (1986) ja Kopo-
nen (1984). 
Kaksi- ja kolmedimensioisista malleista on useita 
hyvin dokumentoituja sovelluksia. Malleilla voidaan 
ennustaa hyvin kokonaisravinteita käyttäen ensimmäi-
sen tai (useimmiten) toisen kertaluvun sedimentaa-
tiokinetiikkaa vastaavasti kuin ainetasemallien yh-
teydessä. Ravinteiden vapautuminen sedimentistä voi-
daan ottaa huomioon erillisen vapautumistermin avulla. 
Malleilla voidaan myös ennustaa klorofyllipitoisuut-
ta. Lähtökohtana nykyisissä malliversioissa on se, 
että kasviplanktonille käyttökelpoisen ravinteen 
(fosforin ja typen) pitoisuus lasketaan kokonaisra-
vinnepitoisuuden avulla. Kasviplanktonbiomassa laske-
taan ensimmäisen kertaluvun kasvuyhtälöllä soveltaen 
Monod-kinetiikkaa. Jos molemmat rajoittavat ravinteet 
(P,N) otetaan sovelluksessa huomioon, yhteisvaikutus 
lasketaan kertomalla ravinteiden rajoitusfunktiot 
keskenään. Lämpötilan vaikutus otetaan huomioon kerto-
malla kasvunopeus ja levien hajoamisnopeus lämpötila-
korjausfunktiolla (Frisk ja Nyholm 1980). Klorofylli-
pitoisuus lasketaan kasviplanktonbiomassasta regres-
sioyhtälön avulla. Tarkoituksena on myös kehittää 
näitä malleja siten, että niillä voidaan kuvata eri 
kasviplanktonryhmien ja eläinplanktonin dynamiikkaa. 
Toisen ryhmän muodostavat yksidimensioiset mallit, 
jotka voivat olla vertikaalisia järvimalleja (esim. 
FINNECO, PROBE) tai pitkittäissuuntaisia horisontaa-
lisia jokimalleja (esim. QUAL2, WQRRS). Lisäksi on 
olemassa ns. nolladimensioisia simulointimalleja, 
joissa järveä tarkastellaan täydellisesti sekoittu-
vana (CSTR-kuvaus). Tällaiset mallit soveltuvat 
mataliin kerrostumattomiin järviin. 
Yksidimensioisista järvimalleista ensimmäisiä käyt-
tökelpoisia oli Chenin ja Orlobin (1972) kehittämä 
Lake Washington-malli, jonka pohjalta modifioitiin 
EPAECO (Gaume ja Duke 1975). EPAECO-mallia tutkit-
tiin vesihallituksen KVT-projektissa (Niemi 1978) ja 
sen pohjalta kehitettiin FINNECO-malli (Kinnunen ym. 
1982). FINNECO-mallissa (kuten EPAECO-mallissa) 
lähtökohtana on järven termisen kerrostuneisuuden 
kuvaaminen. FINNEC011a on mahdollista simuloida myös 
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talvikautta. Ravinteista käsitellään käyttökelpoisia 
ravinnefraktioita (fosfaattifosfori, ammonium- ja 
nitraattityppi). Mallilla on mahdollista simuloida 
kymmentä kasviplanktonryhmää sekä eläinplanktonia. 
Ravinnelähteistä on otettu huomioon paitsi suora 
ravinnekuormitus myös ravinteen vapautuminen tulevan 
orgaanisen aineen (esim. BOD) hajotessa sekä ravintei-
den vapautuminen sedimentistä. FINNECO-mallia on 
sovellettu Pohjois-Päijänteeseen ja Tampereen Pyhäjär-
veen. Mallin ohjelma on saatavissa vesi- ja ympäristö-
hallituksesta. Malli kuvaa useita vesistön prosesseja 
varsin realistisesti, mutta sen soveltamiseen on 
varattava riittävät resurssit. Esimerkiksi atk-ohjel-
man modifiointi on varsin työlästä. 
Toinen vastaavanlainen malli on Ruotsissa kehitetty 
PROBE (Svensson 1986), joka on alunperin tarkoitettu 
järvien ja merialueiden lämpötilaolojen kuvaamiseen. 
Malliin on Suomessa (vesi- ja ympäristöhallinnossa) 
lisätty kokonaisfosforin ja -typen sekä klorofyllin 
laskenta pitkälti samalla tavalla kuin em. kolmedi-
mensioisessa mallissa. Mallia on toistaiseksi meillä 
sovellettu vain Lappajärveen (Malve ym. 1991). Kehit-
teillä on kasviplanktonryhmien ja eläinplanktonin 
simuloinnin sisällyttäminen malliin. Mallin atk-ohjel-
man modifiointi on kohtalaisen joustavasti toteutetta-
vissa. Mallia kaupallisiin tarkoituksiin sovellet-
taessa on siitä maksettava provisiota mallin 
alkuperäiselle kehittäjäorganisaatiolle Ruotsin 
valtion hydrometeorologiselle laitokselle (SMHI). 
Alkuperäinen WASP-malli (Water Quality Analysis 
Simulation Program) on DiToron ym. (1981) kehittämä 
ja sen pohjalta on muodostettu nykyinen WASP4-modi-
fikaatio (Ambrose ym. 1987). Malli on pyritty kehit-
tämään hyvin yleiseksi, helppokäyttöiseksi ja hel-
posti modifioitavaksi. Mallin ohjelma on saatavissa 
Yhdysvaltain ympäristönsuojeluvirastosta EPA:sta. 
Mallia voidaan soveltaa erityyppisiin vesistöihin ja 
rannikkoalueisiin, sillä siihen voidaan kytkeä erilai-
sia hydraulisia osamalleja. Tosin kolmidimensioinen 
hydrauliikka kytkettynä WASP:iin ei vielä ole rutiini-
käytössä. Malli soveltuu rehevöitymisongelmien tarkas-
teluun. Fosforifraktioista mallissa on epäorgaaninen 
ortofosfaatti, liukoinen orgaaninen fosfori ja kasvi-
planktoniin sitoutunut fosfori. Vastaavasti typen 
fraktioista mallissa on ammonium- ja nitraattityppi, 
liukoinen orgaaninen typpi sekä kasviplanktoniin 
sitoutunut typpi. Malli ennustaa kasviplanktonia sekä 
vesistön happitaloutta. Malliin sisältyy myös sedi-
menttiosamalli. 
SALMO (Simulation by an Analytical Lake Model)-malli 
kehitettiin Saksan demokraattisessa tasavallassa 
Dresdenin teknillisen korkeakoulun hyrobiologian 
laboratoriossa (Bendorf 1979, Recknagel 1980, Reckna-
gel ja Bendorf 1982). Mallilla simuloidaan erityisesti 
fosfori- ja typpikuormituksen vaikutusta kasvi- ja 
eläinplantoniin. Malli käyttää lähtötietoina liuennei-
ta epäorgaanisia ravinteita. Malli on pyritty tekemään 
niin yleispäteväksi, ettei sitä tarvitsisi kalibroida 
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eri järviin. Mallilla on laadittu sovelluksia eri 
maissa, mutta se ei ole varsinaisesti rutiinikäytössä. 
Mallia on alustavasti sovellettu Lappajärven aineis-
tolla. 
Teknillisen korkeakoulun vesitalouden laboratoriossa 
on kehitetty ekologinen simulointimalli, joka kuvaa 
kasviplanktonin dynamiikkaa yksityiskohtaisesti 
(esim. Varis 1984). Malli on kehitetty polyhumoosi-
selle järvelle (Kuortaneenjärvi) ja siinä on käsi-
telty erikseen autoktonista ja alloktonista orgaanista 
fosforia. Muutoin mallissa tarkastellaan liukoisia 
ravinteita, kasviplanktoniin ja eläinplanktoniin 
sitoutuneita ravinteita sekä sedimentin ravinteita. 
Malli soveltuu sellaisenaan mataliin kerrostumattomiin 
järviin. 
Yksidimensioisilla jokimalleilla voidaan laskea 
kokonaisravinnepitoisuuksia tai ravinnefraktioita. 
QUAL2 (Norton ym. 1974), SSAM (Finney ym. 1977) ja 
WQRRS (Hydrologic Engineering Center 1974)-malleilla 
voidaan laskea fosfaattifosforin sekä ammonium- ja 
nitraattitypen pitoisuus sekä kasviplanktonin 
biomassa. SSAM-malli perustuu tulppavirtaukseen, 
QUAL2 ja WQRSS advektio-dispersiohydrauliikkaan. 
QUAL2:ssa oletetaan muuttumaton virtaamatilanne, kun 
taas WQRSS-mallilla voidaan kuvata muuttuvaa virtaus-
ta. Hydraulisesti samantapaisen mallin kuin WQRSS 
ovat kehittäneet Forsius ja Huttula (1982). Mallia 
on sovellettu jokivesistöihin, mm. Ähtävänjokeen. 
Mallilla voidaan kuvata kokonaisravinteita. Malli on 
käytössä vesi- ja ympäristöhallituksen hydrologian 
toimistossa. Yleensä ravinnepitoisuuksien laskeminen 
joessa on helpompi kuin järvessä, mutta tiettyjen 
prosessien, kuten uomaeroosion, kuvaamisessa saattaa 
esiintyä ongelmia. 
Edellä kuvatut mallit ovat vain esimerkkejä lukui-
sista monimutkaisista vedenlaatumalleista, joita on 
sovellettu ravinnevaikutusten arvioinnissa. Yleises-
ti ottaen monimutkaisiin malleihin liittyy vahva 
tutkimuksellinen leima varsinkin silloin, kun ky-
seessä on hydrobiologisesti orientoitunut malli. 
Hydrodynaamisesti orientoituneet mallit, joissa 
biologinen osa on yksinkertainen, ovat sen sijaan 
enemmän jo rutiinikäytössä. Käytännössä monimutkais-
ta mallia sovellettaessa joudutaan turvautumaan alan 
erityisasiantuntijoihin, joita Suomessa on esimerkiksi 
vesi- ja ympäristöhallinnossa, Suomen Ympäristövaiku-
tusten Arviointikeskus YVA Oy:ssä sekä teknillisessä 
korkeakoulussa. 
4.3.4 T i l a s t o l l i s e t 	r i i p p u v u u d e t 
Tilastollisia riippuvuuksia on muodostettu toisaalta 
ravinnekuormituksen ja vesistön ravinnepitoisuuden 
ja myös alusveden happipitoisuuden välille ja toi-
saalta vesistön ravinnepitoisuuksien ja vesistön 
biologiaa kuvaavien muuttujien välille. Tilastolli-
siksi riippuvuuksiksi voidaan lukea myös ravinteiden 
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siedon arvioinnissa käytettävät graafiset mallit. 
Tilastollisia riippuvuuksia ovat tavallaan myös ravin-
nevaikutuksien osituksessa käytettävät suhdeluvut, 
joita seuraavassa ensiksi käsitellään. 
Ravinnevaikutusten ositus 
Jätevesien aiheuttamien vesistövahinkojen osituspe-
rusteena käytetään jätevesien primaarisesti ja sekun-
daarisesti happea kuluttavan kuormituksen summaa. 
Sekundaarisen hapenkulutuksen arviointiperusteena 
käytetään yleensä fosforikuormitusta, koska fosfori 
on usein varsinkin sisävesillä tärkein tuotantoa 
rajoittava tekijä. 
Fosforikuormitus muutetaan yhteismitalliseksi BOD7 -
kuormituksen kanssa käyttämällä eri tekijöistä riippu-
vaa kerrointa (taulukko 11). Tarkoitukseen on kehitet-
ty erilaisia yhtälöitä, jotka perustuvat fosfori-
lisäyksen aiheuttamaan perustuotannon kasvuun ja 
siitä orgaanisen aineen hajotessa aiheutuvaan hapen 
kulumiseen. Päällysvedessä kulunut happi korvautuu 
yhteyttämisessä syntyvällä hapella, mutta alusvedessä 
biomassan happea kuluttavalla vaikutuksella on merki-
tyst ä Sekundaarisen hapenkulutuksen vaikutus on 
suuri erityisesti silloin, kun kerrosteisuus on voima-
kas, alusveden tilavuus suuri ja viipymä pitkä. 
Taulukko 11. Fosforin ja BODI :n vastaavuus eri viit-
teiden mukaan. Luku ilmaisee yhden fosforiyksikön 
aiheuttamaa sekundaarista hapen kulutusta verrattuna 
BODI -painoyksiköihin. 
Viite 	 Kerroin 	Kohdealue 
Ahl ym. (1967) 	114 	teor. malli 
Granberg (1979) 35 Päijänne 
Isotalo (1974) 50 	Pihlavanlahti 
Kärmeniemi (1985,1987,1989) 10-50 	useita 
Verta (1977) 	26 Vanajavesi 
Kertoimet ovat hypoteettisia ja niiden luotettavuu-
teen on suhtauduttava varauksella. Olisikin parempi 
selvittää tapauksittain, mikä tekijä vaikuttaa eniten 
vesistön käyttöarvon heikkenemiseen. Kun on kysymyk-
sessä rehevöityminen, ositus on syytä tehdä joko 
fosfori- tai typpikuormituksen tai molempien perus-
teella. Varsinkin rannikkovesialueilla on typpeen 
kiinnitettävä erityistä huomiota. 
Ammoniumtypen aiheuttamaa hapenkulutusta voidaan 
karkeasti arvioida olettamalla, että hapettuminen 
tapahtuu täydellisesti. Tällöin voidaan käyttää 
hyväksi tietoa, että 1 mg 1-1 NH4 -N kuluttaa happea 
n. 4,5 mg 1-1. Tarkempia arvoja ovat esittäneet mm. 
Lopez-Bernal ym. (1977), joiden mukaan em. kerroin on 
4,33, sekä Wezernak ym. (1967), joiden mukaan kerroin 
on 4,57. 
Kuormituksen ja vesistön pitoisuuden väliset yhteydet 
Mallit, joissa ravinnepitoisuus lasketaan suoraan 
kuormituksen avulla, ovat tietyllä tavalla sukua 
aiemmin esitetyille ainetasemalleille. Erona on se, 
että on luovuttu eri tekijöiden välisestä käsitteel-
lisestä realismista ja muodostettu tilastollisia 
yhteyksiä käyttäen yhtälöissä erilaisia vaikuttavia 
tekijöitä, joista tärkein on viipymä (taulukko 12). 
Tällaisten mallien soveltuvuus yksittäiseen järveen 
riippuu tietenkin täysin siitä, onko tarkasteltava 
järvi tyypillinen verrattuna siihen järvien joukkoon, 
josta malli on muodostettu. 
Perusteellisissa suunnitteluprojekteissa, joissa 
kohdevesistöstä kerätään kattava aineisto, eivät 
tällaiset mallit ole riittäviä, sillä niiden luotet-
tavuus saattaa olla heikko. Sen sijaan, jos käytet-
tävissä on niukka havaintoaineisto ja ennuste on 
tehtävä hyvin lyhyessä ajassa, näilläkin malleilla 
saatetaan saada hyödyllisiä, suuruusluokaltaan suun-
taa-antavia tuloksia. 
Myös alusveden happipitoisuutta voidaan ennustaa 
tulevan fosforiainevirtaaman perusteella. Lappalai-
sen (1974, taulukko 13) happimallissa alusveden happi-
pitoisuus lasketaan fosforin nettosedimentaation 
avulla. Nettosedimentaatio puolestaan lasketaan pidät-
tymiskertoimen ja tulevan ainevirtaaman tulona (kohta 
4.3.2). OECD:n (1982, taulukko 13) happimallissa 
lasketaan alusveden hapenkulutusta tulevan veden 
keskimääräisen fosforipitoisuuden ja viipymän avulla. 
Näiden mallien soveltamiseen pätevät edellisessä 
kappaleessa esitetyt varaukset. Lisäksi on huomattava, 
että malleja voidaan käyttää vain tapauksissa, joissa 
primaarisen BOD-kuormituksen vaikutus ei ole huomat-
tava 
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Taulukko 12. Tilastollisia malleja, joissa vesistön 
ravinnepitoisuus lasketaan suoraan ravinnekuormituk-
sen perusteella. P = fosforipitoisuus (pg 1-1 ), N = 
typpipitoisuus (pg 1-1 ), z = keskisyvyys (m), T = 
teoreettinen viipymä (a), L = kuormitus pinta-alaa 
kohti (mg m-2 a-1 ), PI = LT/z = tulevan veden keski-
määräinen fosforipitoisuus, NI = LT/z = tulevan 
veden keskimääräinen typpipitoisuus 
1) P - 	0,8 L 
z(T + 0,65) 
2) P = 
3) P = 
4) P = 
5) P = 
6) P = 
■ 
z 0,0025z/T 	z 2 -0,05z2 /T -100LT/zI  
( T)e 	+ z[0,35 + 0,11(—)e 	+e 
L 
18 z + 1,05(z)e0,012z/T 
10 + z 	T 
L 
2,77z + 1,05(z)e0,0011z/T 
T 
L 





z 	1 + 0,824 T0,454 
7) P = 0,76 P0,83 
P 
8) P = 1,55 [ 	i k10,82 
1 + T 
N 
9) N = 5,34 [ 	i 	 ]0,78 
1 + T 
Viitteet: 1) Jones ja Bachmann (1976), 2) Reckhow 
(1977), yleinen kaava, 3) Reckhow (1977), järvet, 
joille z/T<50, 4) Reckhow (1977), järvet, joille 
z/T>50, 5) Reckhow (1977), järvet, joiden alusvesi on 
håpeton, 6) Walker (1977), 7) OECD (1982), 8) OECD 
(1982), 9) OECD (1982) 
Taulukko 13. Plusveden happipitoisuuden tai hapen 
kulutuksen laskeminen fosforin avulla. ck = alusveden 
happipitoisuus kesän lopussa (mg 1-1 ), ct = alusveden 
happipitoisuus talven lopussa (mg l- 1 ) , c,, = alusve-
den hapen kyllästysprosentti kesän keskiarvona, S = 
fosforin nettosedimentaatio (mg s-1 ), V = järven 
tilavuus (m3 ), T = teoreettinen viipymä (a), ÖO2 = 
alusveden hapen kulumisnopeus (g m-2 d-1 ) 
1) ck = -25,9 - 5,11 loglo (S/V) 
2) ct = -28,4 - 5,78 loglo(S/V) 
3) c,, = -241 - 48,3 log10(S/V) 
P
i 4) o02 = 0,115 [ 	]0,67 
1 + T~ 
Viitteet: 1) Lappalainen (1974), 2) Lappalainen 
(1974), 3) Lappalainen (1974), 4) OECD (1982) 
Tilastolliset riippuvuudet vesistön ravinnepitoisuuden 
Ja biologisten muuttujien välillä 
Tilastollisia riippuvuuksia on muodostettu eniten 
keskimääräisen fosforipitoisuuden ja keskimääräisen 
klorofyllipitoisuuden välille (taulukko 14). Kuvan 7 
perusteella eri malleilla saadaan varsin erilaisia 
tuloksia, joten fosfori-klorofyllimalleilla saadaan 
vain suuntaa-antavia tuloksia. Tällaisten mallien mu-
kaan klorofyllipitoisuus on yksikäsitteisesti sidottu 
järven fosforipitoisuuteen, joten mallien antama 
todellinen lisäinformaatio on varsin vähäistä. 
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Taulukko 14. Fosforipitoisuuden ja klorofyllipitoisuu-
den välistä yhteyttä kuvaavia tilastollisia malleja. 
P = kokonaisfosforipitoisuus (pg 1- 1 ) , chl = a-klo-
rofyllipitoisuus (pg 1-1 ) (Saura 1990), 
1) chl = 0,28 P0'96 
2) chl = 50(1 - e-0,0026 P - 0,000102 p2  
3) chl = 0,55 P - 4,8 
4) chl = 0,58 P + 4,2 
5) In chl = 1,46 ln(1,11 P) - 1,09 
6) chl = 0,073 (P/0,9)1.449 
7) chl = 150(1 - e-0,000867 P - 0,000111 Pz )  
8) chl = 1,19 P - 7,3 
9) chl = 0,0735 P1.583 
Viitteet: 1) OECD (1982), 2) Ahl ja Wiederholm (1977), 
3) Edmondson ja Lehman (1981), 4) Megard (1978), 5) 
Jones ja Bachmann (1976), 6) Dillon ja Rigler (1974), 






















Kuva 7. Taulukossa 14 esitettyjen yhtälöiden kuvaajat 
(Saura 1990). 
OECD:n (1982) raportissa on esitetty klorofyllin 
lisäksi myös mm. perustuotannon riippuvuutta fosforis-
ta kuvaavia tilastollisia malleja. Samassa raportissa 
on esitetty myös typen ja klorofyllin välinen tilas-
tollinen malli: 
N
i chl = 0,46 ( 	0 0'77 	 (23) 
1 +T 
missä 	chl = keskimääräinen a-klorofyllipitoisuus 
(pg 1-1 ) 
NI = tulevan veden keskimääräinen 
kokonaistyppipitoisuus (pg 1-1 ) 
T 	= teoreettinen viipymä (a) 
Peters (1986) on koonnut kirjallisuudessa esitettyjä 
fosforin ja erilaisten biologisten muuttujien välisiä 
yhteyksiä. Tällaisten mallien muodostamisen mahdolli-
suus on osoitus fosforin suuresta merkityksestä jär-
viekosysteemissä. Sen sijaan kvantitatiivisessa 
vaikutustenarvioinnissa tällaisten mallien luotetta-
vuutta voitaneen pitää kyseenalaisena. 
Ravinteiden siedon arviointi graafisten mallien avulla 
Vollenweider (1968) esitti hyvin yksinkertaisen ja 
ehkä siitä syystä yleisesti sovelletun graafisen 
mallin järven fosforin siedon arvioimiseksi. Mallin 
mukaan järven rehevyystaso voidaan ennustaa sijoitta-
malla järvi logaritmiseen (z,L) -koordinaatistoon, 
missä L = järveen tuleva fosforikuormitus järven 
pinta-alaa kohti (fosforin pintakuormitus) ja z on 
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Kuva 8. Vollenweiderin (1968) graafinen malli. Jos 
järvi sijoittuu ylemmän suoran yläpuolelle, järvi on 
todennäköisesti eutrofinen. Kun tunnetaan järven kes-
kisyvyys, voidaan mallin avulla periaatteessa arvioi-
da, millaisen fosforin pintakuormituksen järvi kes-
tää muuttumatta eutrofiseksi, 
0mg m3 
10 mg m3  






Kuvan 8 kuvaajat ovat muotoa 
log10 L = a + b log10 z 	 (24) 
missä 	L = fosforin pintakuormitus (g m-2 a-1 ) 
z = järven keskisyvyys (a-1 ) 
a ja b = parametreja 
Kuvan 8 mukaan parametrille a saadaan arvo -1,3 ja 
parametrille b arvo 0,6. Vollenweider (1968) korosti 
itse mallin likimääräistä luonnetta. Siinähän ei ole 
otettu huomioon esimerkiksi virtaamaa eikä järvessä 
tapahtuvaa sedimentaatiota. Vollenweider esitti 
vuonna 1972 parannetun version mallistaan (Vollen-
weider 1975). Uudessa versiossa tarkastellaan järvien 
rehevyysastetta logaritmisessa (z/T, L)-koordinaatis-
tossa. Tässä mallissa puutteena on edelleen se, että 
sedimentaatiota ei ole otettu huomioon. Puutteen 
korjasi Dillon (1975), joka esitti tarkastelun loga-
ritmisessa koordinaatistossa, jossa vaaka-akselilla 
on keskisyvyys z ja pystyakselilla fosforin pintakuor-
mitus kerrottuna korjauskertoimella (1 - R)T, missä R 
= fosforin pidättymiskerroin (kuva 9). 
Kuva 9. Dillonin (1975) malli. Jos järvi sijoittuu 
ylemmän suoran yläpuolelle, se on eutrofinen. Alemman 
suoran alapuolelle sijoittuvat järvet ovat oligotrofi-
sia. Suorat edustavat järvestä poistuvan veden fosfo-
ripitoisuuden tasa-arvokäyriä. Jos pitoisuus on > 20 
jig 1-1 , järvi katsotaan eutrofiseksi. 
'L 
Kuvan 9 kuvaajat ovat muotoa 
log L(1 - R)T = log k + log z 	(25) 
missä 	L = fosforin pintakuormitus 
R = fosforin pidättymiskerroin (yhtälö 9) 
T = teoreettinen viipymä 
Kun otetaan huomioon yhteydet L=I/A, T=V/Q ja V=Az, 
todetaan, että k edustaa järvestä poistuvan veden 
fosforipitoisuutta (vrt. yhtälö 12): 
k = (1 - R)Q 
	
(26) 
Parametrin k arvon 20 pg 1-1 katsotaan mallissa vas-
taavan eutrofian alarajaa ja arvon 10 pg 1-1 oligotro-
fian ylärajaa. Dillonin (1975) malli, jossa Vollen-
weiderin (1968) alkuperäinen malli on modifioitu 
siten, että virtaama ja sedimentaatio on otettu huomi-
oon, yhdistää graafiset arviointimallit ja fosfori-
tasemallit toisiinsa. Malli ei oikeastaan sisällä 
tavanomaisiin fosforitasemalleihin verrattuna lisäin-
formaatiota. 
Ruotsalaiset Wallin ym. (1990) ovat kehittäneet graa-
fisen mallin lähinnä kalankasvatustoiminnan sijain-
ninohjausta varten Itämeren rannikkovesille. Mallissa 
vesistön tila kuvataan kasvukauden keskimääräisenä 
näkösyvyytenä, joka lasketaan kaavalla 
SD = -0,001LN -0, 03Ba -0, 32TP +16,53z-1 +4,48 	(27) 
missä 	SD = näkösyvyys (m) 
LN = kalankasvatuslaitoksen typpikuormitus 
(kg km- 2 a- 1 ) 
B = akkumulaatiopohjien osuus alueella (%) 
TP = pintaveden viipymä (d) 
z = keskisyvyys (m) 
Mallia voidaan soveltaa 1-14 km2 suuruisille Itämeren 
rannikkoalueille, joissa ei ole voimakkaita virtauksia 
tai joihin ei purkaudu jokia. Viipymä on mahdollista 
arvioida tilastollisen mallin avulla: 
In T = - 4,36 E + 3,55 	 (28) 
missä 	E = topografinen avoimuus (dimensioton) 
Myös sedimentaatiopohjien osuuden laskemiseksi on 
esitetty tilastollinen malli. Typpikuormituksen, rehe-
vöitymisherkkyyden ja näkösyvyyden välinen yhteys on 
esitetty kuvassa 10. Rehevöitymisherkkyys voidaan las-
kea kaavalla 
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Kuva 10. Veden näkösyvyys typen pintakuormituksen ja 
alueen rehevöitymisherkkyyden funktiona (Wallin ym. 
1990) 
Mallia on sovellettu Itämerellä Itä-Götanmaan, Blekingen 
ja Turun saaristossa, mutta sen yleisestä soveltuvuudes-
ta ei ole tietoa. Mallissa ei oteta huomioon fosfori-
kuormituksen vaikutusta eikä kuormitusta vastaanottavan 
rannikkovesialueen veden laatua. Mallilla tehtyihin 
ennusteisiin onkin tällä hetkellä suhtauduttava kriit-
tisesti. 
4.4 	VESIEN LUOKITTELUT 
4.4.1 Y l e i s t ä 
Vesien rehevöitymisen alueellisia eroja kuvattaessa 
voidaan käyttää apuna erilaisia luokituksia. Vesiä 
voidaan luokitella muun muassa seuraavien periaattei-
den mukaan: 
- 	vertaamalla mitattuja arvoja luonnontilai- 
sina pidettyihin arvoihin 
- 	vertaamalla mitattuja arvoja tietyille 
käyttötarkoituksille määriteltyihin vaatimuk-
siin 
- 	vertaamalla mitattuja arvoja vesieliöiden 
elinvaatimuksiin 
Luokitteluissa on useimmiten käytetty seuraavia eri 
luokituskriteereitä: 
- 	vedenlaatutekijät 
- laatutekijöiden yhteisvaikutusta kuvastavat 
lopputulokset vesien tilassa, kuten esimer-
kiksi organismien määrä tai lajikoostumus 
- 	vesistön tuotantoa ilmaisevat suureet 
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- 	erilaiset yhdistelmät ylläolevista 
- eri tavoin kehitetyt indeksiluvut 
4.4.2 E r i l a i s i a 	1 u o k i t u s- 
s o v e 1 1 u t u k s i a 
Vesi- ja ympäristöhallitus on laatinut ohjeet vesis-
töjen laadullisen käyttökelpoisuuden arvioimiseksi 
virkistyskäyttöön, raakavedeksi ja kalavedeksi. 
Lisäksi on esitetty edellä oleviin luokituksiin 
perustuva yleinen käyttökelpoisuusluokitus (vesi- ja 
ympäristöhallitus 1988b). Vesi- ja ympäristöhallitus 
on suositellut näiden ohjeiden käyttöä vesien luokit-
tamisessa piirihallinnolleen sekä muun muassa vesien 
velvoitetarkkailua suorittaville tutkimuslaitoksille. 
Käyttömuotokohtaisia luokituksia voidaan käyttää 
apuna vesien tilan arvionnissa, vesien käytön ja 
vesiensuojelun suunnittelussa, valvonnassa ja 
katselmustoimitusten yhteydessä. Yleisluokitus sovel-
tuu parhaiten laajojen aluekokonaisuuksien tilanteen 
tarkasteluun. Liitteessä 2 on esitetty yhdistelmä 
käyttömuotokohtaisista luokituksista ja yleisluokituk-
sessa olevista rehevöitymisen kannalta merkittävistä 
tekijöistä. 
Varsinkin 1970-luvulta on joitakin esimerkkejä 
alueellisista luokituksista. Näitä kehittivät lähin-
nä vesiensuojeluyhdistykset alueensa vesiä kuvaa-
maan. Tällaiset luokitukset perustuvat alueella 
todetun veden laadun vaihteluun, joskin jonkin verran 
käyttömuotojen, lähinnä uimaveden asettamia vaatimuk-
sia on otettu huomioon. Esimerkkejä alueellisista 
luokituksista sisävesissä on liitteessä 3 ja rannikko-
vesissä liitteessä 4. 
Lappalainen (1974) on esittänyt happipitoisuuksiin 
ja fosforin sedimentaatioon perustuvan luokituksen, 
jota on sovellettu Kallaveden reitin vesille ja 
Haukivedelle (liite 3). 
Ruotsissa on tehty laajaa kartoitustyötä eri 
vesistöalueilla ja eri maantieteellisilla alueilla 
esiintyvistä keskimääräisistä pitoisuuksista, niiden 
hajonnasta, vuodenaikaisvaihteluista sekä trendeistä 
(Ahl ja Wiederholm 1977). Alueellisella tasolla on 
veden laadun ravinteisuutta osoittaviin tekijöihin 
perustuva luokitus tehty Kronobergin läänin alueen 
järville (Lettevall 1983). 
Ruotsin luonnonhoitovirasto on julkaissut myös yleis-
ohjeet vedenlaatutietojen arvioinnissa käytettäväksi 
(Statens naturvårdsverk 1990). Niiden mukaan veden 
laatua tulee arvioida ravinnepitoisuuksien ja luonnon-
tilan muutoksen mukaan. Ravinteisuuden arviointi 
perustuu kokonaisfosfori ja -typpipitoisuuksiin, 
joista fosforia pidetään primäärisenä, joskin myös 
typen merkitys tietyissä olosuhteissa todetaan tär-
keäksi. Luonnontilan muutos arvioidaan laskemalla 
nykyisen ja luonnotilaisena pidetyn pitoisuuden suh-
de. Luonnontilaisten pitoisuuksien laskemiseksi esite- 
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tään valuma-arvoihin, järvisyysprosenttiin sekä per-
manganaatti- ja piihuuhtoutumiin perustuvat menetel-
mät. Esimerkkejä ruotsalaisista luokituksista on 
liitteessä 6. 
Norjan oloihin soveltuvat luokitukset on esitetty 
erikseen järville ja erikseen jokivesille (Norsk 
institutt for vannforskning 1983). Järviluokituksessa 
on käytetty veden laatutekijöitä, levälajistoa ja-
määriä sekä levätuotantoa. Jokivesiluokitus perustuu 
veden laatuun sekä pohjaeläimistön ja päällyskasvus-
ton laatuun. 
YK:n alainen Euroopan talouskomissio ECE on vuonna 
1989 hyväksynyt jäsenmaissaan testattavaksi makean 
veden ekologisen laatuluokituksen (ECE 1989). Luoki-
tuksen lähtökohtana on haluttu painottaa nimenomaan 
ekologisia seikkoja siten, että luokitussuureet ja 
niiden raja-arvot on valittu vesieliöiden toimeentu-
lon kannalta eikä ihmisen toimintojen veden laadulle 
asettamien vaatimusten kannalta. Ekologisessa laatu-
luokituksessa vesistöjen tilaa arvioidaan happita-
louden, rehevöitymisen, happamoitumisen ja haital-
listen aineiden vesistövaikutusten perusteella. 
Järvivesistöjen rehevöitymistä kuvaavia luokituksia 
on laadittu vesistöjen perustuotannon (Lehmusluoto 
1969, Rohde 1958), kasviplanktonin biomassan (Järne-
felt 1956, Heinonen 1980), fosfori-, typpi- ja kloro-
fyllipitoisuuksien perusteella (mm. Forsberg ja Ry-
ding 1980) sekä profundaalin pohjaeläimistön biomas-
san perusteella (Paasivirta 1984a, 1984b). Tuotantoon 
tai biomassaan perustuvia luokituksia on esitetty 
liitteessä 5. Brundin (1956) on esittänyt profundaalin 
pohjaeläinlajistoon perustuvan j ärvityyppiluokituksen. 
Järvisyvänneverkon aineiston avulla on muodostettu 
Suomen järvien yleinen veden laatuindeksi (Malin 
1984). Siihen on valittu seuraavat muuttujat: 
näkösyvyys, happi, pH, sähkönjohtavuus, mangaani, 
väri sekä kokonaisfosfori. 
Koskialueiden pohjaeläimistön käytöstä jokien laatu-
luokittelun perustana on tehty tutkimus (Nyman 
ym.1986). Tulokset viittaavat siihen, että vesistön 
laadun arviointi voidaan tehdä painotetuilla keskiar-
vomenetelmillä nk. bioindeksin muodossa. 
Indeksijärjestelmän kehittäminen vaatii kuitenkin 
vielä jatkotyötä. 
4.4.3 L u o k i t u s t e n a r v i o i n t i a 
Vesi- ja ympäristöhallituksen käyttökelpoisuusluoki-
tusta laadittaessa veden laadun, vesistön tilan ja 
käyttökelpoisuuden välisiä yhteyksiä arvioi pienehkö 
asiantuntijaryhmä. Näistä yhteyksistä oli saatavissa 
vähän, jos lainkaan, tutkittua tietoa. Käyttökelpoi-
suusluokitusta, kuten myös muita vastaavia luokituk-
sia, on kritisoitu myös siitä, etteivät ne ota tar-
peeksi huomioon muun muassa fosfori- ja a-klorofyl- 
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lipitoisuuksien eroja erityyppisissä vesissä. On 
esitetty muun muassa, että näille suureille annetut 
raja-arvot eivät sovi rannikkovesille, voimakkaasti 
humuspitoisille vesille tai savisameille jokivesille. 
Vesi- ja ympäristöhallituksen kehittämiä käyttömuo-
toisia luokituksia voitaisiin tarkentaa ottamalla 
mukaan esimerkiksi alueellisia seikkoja tai veden 
laadun lisäksi muita vesistön ja sen rantojen omi-
naisuuksia esiin tuovia lisänäkökohtia. Tällaista ei 
kuitenkaan ole toistaiseksi tiettävästi tehty. 
Luokitukset, joita ei ole sidottu eri käyttömuotojen 
asettamiin vaatimuksiin voivat kuvata hyvin vesien 
luontaisia ominaisuuksia ja muutoksia. Puutteena on 
kuitenkin se, että ne eivät ilmaise muutoksen merki-
tystä vesien käyttötarpeiden, suojelun tai ekolo-
gisen toimivuuden kannalta. 
Profundaalin pohjaeläimistöön perustuvaa luokitusta 
(Brundin 1956) on testattu Suomen oloihin (Kansanen 
ym. 1984). Menetelmä sopii syville kerrostuneille 
järville. Profundaalin chironomidi-toukkien lajiston 
ja biomassan osoitettiin riippuvan pohjan ravinteisuu-
desta. Menetelmä ei kuitenkaan sellaisenaan sovi 
kerrostumattomille, matalille järville, jollaisia 
Suomessa on paljon. 
Vedenlaatuindeksin (Malin 1984) etuna on, että 
siinä voidaan toistettavalla ja objektiivisella 
tavalla tiivistää suuri määrä tietoa. Haittapuolena 
pidetään muun muassa sitä, että indeksiä muodostetta-
essa arvio eri vedenlaatutekijöiden merkityksestä 
veden laadun kokonaiskuvan muodostumiseen on jouduttu 
tekemään subjektiivisesti. Malinin (1984) kehittämä 
indeksi ottaa huomioon rehevyyttä ilmaisevien teki-
jöiden ohella myös useita muita laatutekijöitä. Indek-
si soveltuu nimensä mukaisesti parhaiten veden laadun 
yleiseen kuvaamiseen. 
4.5 	ELIÖT REHEVÖITYMISEN ILMENTÄJINÄ 
4.5.1 K a s v i p 1 a n k t o n 
Yleistä 
Kasviplanktonilla on vesistöjen eutrofia/oligotrofia 
-suhteen arvioinnissa huomattava indikaattoriarvo 
(mm. Hellawell 1977). Kasviplanktonlajien esiintymi-
seen vaikuttaa ennen kaikkea veden laatu, ei niin-
kään maantieteellinen sijainti. Useat lajit ovat 
kosmopoliitteja ja niillä on suuri leviämis- ja so-
peutumiskyky erilaisiin ympäristöihin. On kuitenkin 
huomattava, että eri kasviplanktonryhmien ja -lajien 
esiintyminen saattaa riippua enemmänkin lämpötilasta, 
valaistuksesta, pH:sta, humuspitoisuudesta tai elekt-
rolyyttipitoisuudesta kuin veden ravinteisuustasosta. 
Kasviplanktonia käsitteleviä yleisteoksia ovat laati-
neet mm. Willen ja Willen (1978) ja Tikkanen (1986). 
Kasviplanktonin jäänteitä sedimenteissä, erityisesti 
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piilevien kuoria voidaan käyttää vesien tilan 
kehityshistorian selvittämiseen (esim. 011ikainen 
1991, Sandman 1982, Tolonen ym. 1990). 
Laiilukumäärä is biomassa 
Heinosen (1980) tutkimusaineistossa vuosilta 1963 ja 
1965 Suomen järvien kasviplanktonin lajilukumäärä 
yhdessä näytteessä vaihteli kolmesta 160:een (medi-
aani oli v. 1963 54 ja v. 1965 62). Pienimmät lajilu-
kumäärät havaittiin teollisuusjätevesien likaamista 
vesistä ja suurimmat asumajätevesien rehevöittämistä 
vesistä. Lajilukumäärän on todettu lisääntyvän rehe-
vyyden lisääntyessä, kunnes kokonaisbiomassan märkä-
paino saavuttaa tason 2-5 mg/1 (Eloranta 1978, Heino-
nen 1980). Eutrofisten järvien runsas lajisto on 
käytännössä kerääntynyt ohueen valaistuun kerrokseen. 
Sen sijaan oligotrofisissa vesissä kasviplankton on 
hajaantunut huomattavasti suurempaan vesimassaan. 
Vesien ravinnetasoa kuvataan usein kasviplanktonin 
biomassalla ja a-klorofyllin määrällä. Heinosen (1980) 
esittämän kasviplanktonin biomassaan perustuvan rehe-
vyysluokittelun perusteella (liite 5) vuosina 1963 ja 
1965 tutkituista järvistä 65 % oli oligotrofisia, 16 
% rehevöitymässä ja 9 % jo selvästi rehevöityneitä. 
Leväkvotientit 
Kvotienttijärjestelmällä pyritään ilmaisemaan järven 
trofia-astetta yksinkertaisella suhdeluvulla, jonka 
osoittaja on tietyn eutrofiaa suosivan leväryhmän 
tai -lajien lukumäärä ja nimittäjä vastaavasti oligot-
rofiaa suosivien lukumäärä. Kvotientteja ovat kehittä-
neet mm. Thunmark (1945), Nygaard (1949) ja Järnefelt 
(1952). Useimpia kvotientteja voidaan soveltaa vain 
suppeilla alueilla. 
Kvotienttien käyttökelpoisuutta heikentää mm. se, 
ettei ole olemassa yhtäkään leväryhmää, joka suosisi 
vain tietyn trofiatason elinympäristöä (Heinonen 
1980). Lisäksi nopeat ajalliset vaihtelut kasviplank-
tonin koostumuksessa ja ympäristön olosuhteissa 
vähentävät kvotienttien käyttökelpoisuutta. 
Järnefeltin (1952) kehittämä kvotienttijärjestelmä 
perustuu ilmentäjälajien suhdelukuun (E/O) ja niiden 
tilavuuksien suhteeseen (EV/OV). Järnefelt ym. (1963) 
esittivät seuraavan luokittelun (liite 7): 
A. Runsasravinteisuuden ilmentäjät (E-lajit) 
a. 1-luokan ilmentäjät (lajit, jotka ko. 
aineiston perusteella olivat neljä kertaa 
yleisempiä eutrofisissa kuin oligotrofisis-
sa vesissä). 
b. 2-luokan ilmentäjät (lajit, jotka olivat 
kolme kertaa yleisempiä eutrofisissa kuin 
oligotrofisissa vesissä) 
B. Vähäravinteisuuden ilmentäjälajit (O-lajit) 
(yleisyyskerroin 0,7) 
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Luokittelun mukaan on kyse eutrofisesta vedestä, jos 
E/0 -lajien suhde on yli 8 tai niiden tilavuuksien 
suhde on yli 35. Vähäravinteisuutta ilmentäviä lajeja 
on niukalti verrattuna eutrofiaa ilmentäviin lajeihin, 
mikä vaikeuttaa suhteen nimittäjään tulevien lajien 
löytämistä. Kasviplanktonin mikroskopointioptiikan ja 
taksonomian kehittyminen ovat muuttaneet kvotienttien 
oligo-/eutrofiaraja-arvoa aiempaa suuremmaksi (E/O 
raja-arvo n. 20 ja EV/EO n. 100, prof. Pertti Eloran-
ta, Helsingin yliopisto limnologian laitos, suullinen 
tiedonanto). 
Heinonen (1980) on modifioinut indikaattorilajiluet-
teloa (liite 8). Lajit, joita tavattiin biomassojen 
mukaan eutrofisiksi luokitelluissa vesissä, mutta 
jotka puuttuivat tai olivat harvinaisia oligotrofi-
sissa vesissä, nimettiin eutrofian indikaattoreiksi. 
Kuitenkin useimpia oligotrofiaa ilmentäviä lajeja 
tavattiin myös eutrofisissa järvissä. 
Hörnström (1981) on määritellyt eri lajeille 
trofiaindeksejä kuvaamaan lajin suhdetta rehevöity-
miseen (liite 9). Indeksin arvo vaihteli tutkimus-
aineistossa välillä 11-100. Indeksin arvo 33 ja sitä 
pienemmät arvot ilmensivät oligotrofiaa. 
Leväryhmät ja -lajit 
Ryhminä sinilevät, silmälevät ja sentriset piilevät 
suosivat pääasiallisesti runsasravinteisia olosuh-
teita. Kultalevät ja koristelevät esiintyvät puoles-
taan oligotrofisissa vesissä. Näihin leväryhmiin 
kuuluvat lajit voivat kuitenkin olla ympäristöönsä 
nähden vaatimuksiltaan erilaisia, suuren osan 
suosiessa reheviä vesiä ja vähäisemmän osan 
vähäravinteisia vesiä. Silmäleviä on todettu olevan 
oligotrofisissa vesissä vähän ja niiden määrän 
vähäinenkin kasvu merkitsee rehevyyttä tai vesien 
likaantumista (Heinonen 1980). Mikään laji ei viihdy 
erityisesti vähäravinteisessa ympäristössä, joskin 
jotkut lajit tulevat toimeen myös tällaisessa ympä-
ristössä. Hyvin oligotrofisessa ympäristössä esiintyy 
vain muutamia lajeja. 
Mantereen (1981) Vuoksen vesistöalueella tekemissä 
tutkimuksissa havaittiin sekä Protococcales- (eten-
kin suvuissa Scenedesmus ja ja Pediastrum)  että 
Desmidiales-lahkon lajimäärien kasvavan eutrofioitu-
misasteen kasvaessa. Ainoa oligotrofiseksi luokitel-
tava laji oli Staurodesmus incus.  Luonnostaan eutro-
fisissa vesissä esiintyi seuraavia lajeja: 
Chlamydomonas som., Closterium gracile, Kirchneriella 
contorta, Micractinium pusillum, Pediastrum duplex, 
P. tetras, P. boryanum, Scenedesmus armatus, S. 
bicellularis. 
Lepistön (1988) mukaan Järnefeltin ym. (1963) luet-
telemien eutrofisten sentristen piilevien lisäksi 
voitiin selvästi eutrofiaa indikoiviksi piileviksi 
todeta Melosira ambiqua sekä Attheya zachariasii. 
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Melosira tenella näytti suosivan humusvesiä ja sellu-
loosateollisuuden kuormittamia vesiä. 
Levätestit 
Levätesteillä tarkoitetaan testejä, joissa leviä 
koeorganismeina käyttäen pyritään selvittämään tutkit-
tavan veden ominaisuuksia. 
Levätestejä on käytetty paitsi vesien tuotantoka-
pasiteetin tai rehevöitymisasteen selvittämiseen, 
myös jätevesien vaikutusten arvioimiseen, kasvua 
rajoittavien tekijöiden selvittämiseen, plankton-
tuotannon ennusteisiin ja toksisuus- ja inhibitii-
visyystesteihin (Kangas 1966, Eloranta 1980). 
Ajatus leväpuhdasviljelmien käyttämisestä vesien 
luokituksessa on suhteellisen vanha. Ensimmäiset 
kirjallisuustiedot, jotka liittyvät tämänlaatuisen 
tekniikan kehittymiseen, julkaistiin jo 1900-luvun 
alussa (Allen. ja Nelson 1910). Leväpuhdasviljelmien 
käyttö vesien testauksessa lisääntyi 1960-luvulla. 
Saksassa Bringmann käytti testeistä nimitystä biomas-
satiitteri, jolla ymmärrettiin valitun koe-eliön 
muodostamaa biomassaa tutkittavan vesinäytteen 
tilavuusyksikköä kohti.(Kangas 1966). 
Levätesteihin tunnettiin suurta kiinnostusta 1970-
luvulla, jolloin niistä käytettiin nimitystä AGP-
testi (algal growth potential, esim. Forsberg ja 
Claesson 1974). Tällöin niitä käytettiin mm. minimira-
vinnetestauksiin tai jätevesien vaikutusten selvittä-
miseen. 1980-luvulla levätestien käyttö väheni, kun-
nes taas viime aikoina in situ -malliekosysteemeillä 
on tehty laajoja kasvua rajoittavia ravinteita koske-
via tutkimuksia (esim. Autio ym. 1990: PELAG-projek-
ti). 
Yleensä koeobjekteina levätesteissä on käytetty yhden 
levälajin laboratorioviljelmiä (yksisoluisia viher-
ja sinileviä). Kokeita on tehty myös luonnonlevästöl-
lä, josta esimerkkeinä mainittakoon viimeaikaiset 
malliekosysteemitutkimukset (Kauppi ym. 1986, Autio 
ym. 1990). Levätestejä on suoritettu sekä laborato-
riossa että in situ -kokeina kentällä (mm. Seppänen 
1970, Kauppi ym. 1986). 
Astiakokeina tehtävien levätestien ja jossain määrin 
myös in situ -kokeiden heikkoutena pyrittäessä simu-
loimaan luonnonolosuhteita on esim. virtausolojen 
poikkeaminen luonnontilaisesta tai predaation puuttu-
minen. Koejärjestely antaa kuitenkin suhteellisen 
kuvan veden tuotantokapasiteetista tai eri ravinne-
tai jätevesilisäysten aiheuttamasta kasvunlisäyksestä. 
Levätesteinä (tai malliekosysteemeinä) tehtävillä 
minimiravinnetutkimuksilla on erityistä merkitystä 
käytännön vesiensuojeluratkaisujen kannalta haluttaes-
sa ennustaa jätevesien johtamisen tai jätevesien 
koostumuksen muutosten vaikutusta vesiekosysteemin 
kasviplanktontuotantoon ja sen lajistolliseen kehityk- 
seen (esim. fosfori- ja typpikuormituksen vaikutussel-
vitykset). 
4.5.2 Per i f y t o n 
Perifytonilla tarkoitetaan sitä ainesta, joka tarttuu 
tai kasvaa vedessä oleviin kiinteisiin alustoihin. 
Alustat voivat olla joko luonnonalustoja, esimerkiksi 
kiviä tai eri aineista valmistettuja keinotekoisia 
alustoja. Alustoille kerääntynyt aines sisältää 
bakteerien, levien, flagellaattien, ripsieläinten, 
onteloeläinten, rataseläinten, sienieläinten ym. 
organismien lisäksi myös alustoihin tarttuvaa elotonta 
orgaanista ja epäorgaanista ainesta. 
Useimmat perifytonorganismit eivät pysty ottamaan 
ravintoa tai ravinteita kasvualustasta, joten niiden 
tuotanto riippuu täysin veden laadusta ja veden ses-
tonista. Perifytonorganismit ovat alustaan kiinnitty-
viä (siis paikallaan pysyviä) sekä kooltaan pieniä ja 
reagoivat nopeasti ympäristön muutoksiin. Näiden 
ominaisuuksien vuoksi perifytonorganismeja pidetään 
soveliaina veden rehevöitymisen indikaattoreina. 
Menetelmä on osoittautunut soveliaaksi erityisesti 
virtaavissa vesissä. 
Koska kvantitatiivisten näytteiden ottaminen epätasai-
silta luonnoalustoilta on vaikeaa käytetään nykyisin 
yleisesti keinoalustoja. Lasisen alusta etuna on se, 
että levyllä olevaa perifytonia voidaan tarkastella 
mikroskoopilla myös elävänä. Muita käytettyjä alustoja 
ovat erilaiset muovit, puu, savi, asbesti, betoni, 
erilaiset metallit sekä liuskekivi. Vesi- ja ympäris-
töhallituksen suosittamissa näytteenottomenetelmissä 
esitetään kovan muovialustan käyttöä. Keinoalustoja 
on kritisoitu mm. siitä, että niille kehittyvä perify-
tonyhteisö ei täysin vastaa luonnonalustalle kehitty-
vää yhteisöä. Keinoalustojen leväyhteisöjen on 
kuitenkin havaittu suuresti muistuttavan luon-
nonalustojen vastaavia yhteisöjä. Eroja on havaittu 
lähinnä harvinaisten lajien kohdalla. 
Virtaavia vesiä tutkittaessa pääpaino on yleensä 
kohdistettu perifytonleviin, erityisesti piileviin. 
Varsinaisia indikaattorilajiluetteloita perifytonil-
le ei ole laadittu. 
Perifytonin merkitystä vesien perustuotannossa on 
usein aliarvioitu. Kuitenkin varsinkin nopeasti 
virtaavissa vesissä perifytonlevät saattavat olla 
ainoa merkittävä perustuottajaryhmä. Virtaavassa 
vedessä kokonaisaineenvaihdunta vilkastuu, sillä 
ravinteiden saanti nopeutuu ja aineenvaihduntatuot-
teet kulkeutuvat pois leväsoluja ympäröivän veden 
vaihtuessa koko ajan. Myös järvissä perifytonin 
merkitys kasviplanktonin rinnalla saattaa olla suuri. 
Perifytonin määrää on kuvattu pinta-alayksikköä 
kohti lasketulla a-klorofyllillä sekä haihdutusjään-
nöksellä ja hehkutushäviöllä. Virtaavien vesien 
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veden laatua tutkittaessa on perifytonista määritet-
ty a-klorofylli osoittautunut paremmaksi veden rehe-
vöitymisen indikaattoriksi kuin vedestä mitattu 
fosforipitoisuus, kasviplanktonbiomassa tai a-kloro-
fyllipitoisuus. 
Perifytonmenetelmää ja se n sovelluksia Suomessa on 
esitelty mm. seuraavissa artikkeleissa: Heinonen 
(1981) , Marja-Aho (1982) , Heinonen ja Hongell (1985, 
1988) 
4.5.3 M a k r o f y y t i t 
Vesien suurkasvit eli makrofyytit ovat vesiympäristöön 
sopeutuneita putkilokasveja, sammalia ja kookkaita 
leviä. Suomen vesien suurkasvillisuutta ja niiden 
ekologiaa käsitteleviä yleisluontoisia katsauksia 
ovat tehneet mm. Toivonen (1981, 1982, 1984) sekä 
Uotila ja Kippo-Edlund (1985). 
Koska vesikasvillisuuteen vaikuttaa samanaikaisesti 
lukuisia ympäristötekijöitä, ei kasvilajistoa tai 
yhdyskuntaa voida pitää pelkästään yhden ympäristö-
tekijän ilmentäjänä. Toivosen (1984) tekemissä tutki-
muksissa (Pirkanmaan pienvesistöissä) lajiston ylei-
syyttä ja runsautta selittivät parhaiten kasvupaikan 
ravinnetaso ja valaistusolot. Makrofyyttilajisto 
ilmensi parhaiten rantavyöhykkeen oloja eikä välttä-
mättä avovesialueen ominaisuuksia. Koko vesistöä 
luonnehtiva indikaattoriarvo oli yleensä paras ma-
talissa, kasvupaikkana yhtenäisissä pienvesissä. Sen 
sijaan suurissa vesistöissä saarineen ja suojaisine 
lahtineen saattoi kehittyä vesistön pääosasta pal-
jonkin poikkeava kasvillisuus. Ravinteisuuden muutok-
siin makrofyytit reagoivat huomattavasti hitaammin 
kuin mikroskooppiset levät. 
Hutchinson (1975) on laatinut perusteellisen kat-
sauksen vesikasvien kemialliseen ekologiaan, niiden 
ainesisältöön sekä riippuvuuteen ympäristön fysikaa-
lisista ja kemiallisista ominaisuuksista. 
Linkola (1932, 1933) luokitteli vesi- ja rantakasvit 
aluksi kahteen, sittemmin neljään vaateliaisuusryh-
mään kasvupaikkaolosuhteiden mukaan: eutrafentit, 
semieutrafentit, meso- ja oligotrafentit (liite 10). 
Erityisesti uposlehtiset kasvit ilmaisivat paikallis-
olosuhteiden vaihteluita herkästi. 
Kurimon (1975, liite 11) luokittelu sisältää seitse-
män ryhmää: 
1) voimakkaasti likaantuneen veden ilmentäjät 
2.)..likaantuneen veden ilmentäjät 
3) runsasravinteisuuteen taipuvaiset 
4) riippumattomat 
5) vähäravinteisuuteen taipuvaiset 
6) lähes puhtaan veden ilmentäjät 
7) puhtaan veden ilmentäjät 
Tämä jaottelu pohjautuu Perttulan (1953) Valkeakos-
kelta, Suomisen (1968) Rautavedestä, Elorannan (1970) 
Mäntän alueelta, Kurimon (1970) Varkauden ympäristöstä 
ja Uotilan (1971) Vanajavedestä tekemiin selvityksiin. 
Toivonen (1984) esitti makrofyyttien jakamista seuraa-
viin ryhmiin kasvupaikan rehevyystason ilmentäjinä: 
1) niukkaravinteisuuden (oligotrofian) ilmentäjät 
2) keskimääräisen ravinteisuuden (mesotrofian) ilmen-
täj ät 
3) runsasravinteisuuden (eutrofian) ilmentäjät 
sekä laaja-alaisemmat 
4) niukkaravinteisista keskiravinteisiin kasvavat 
5) keskiravinteisuudelta runsasravinteisiin vesiin 
kasvavat 
6) ravinteisuudeltaan erilaisissa vesissä kasvavat 
(indifferentit) lajit 
Saman tutkimuksen mukaan vesikasvin vaste luontaisen 
kasvupaikkansa rehevöitymiseen voidaan ryhmitellä 
seuraavasti: 
1) kärsii rehevöitymisestä 
2) hyötyy rehevöitymisestä 
3) ei kärsi eikä hyödy rehevöitymisestä (indiffe-
rentti), mutta kasvustot voivat tihetä huomatta-
vasti 
4) hyötyy kohtuullisesta rehevöitymisestä, mutta sen 
jatkuessa alkaa kärsiä ja häviää myöhemmin 
Niemi (1990) on laatinut laajan katsauksen makro-
fyyttien tutkimusmenetelmiin. Vesihallinnossa on 
julkaistu vesikasvustojen kartoitus- ja näytteenot-
tomenetelmistä suositukset (Nybom 1981, Vesihallitus 
1982, 1985). 
Makrofyyttiyhdyskuntiin sisältyvää informaatiota 
voidaan tiivistää muodostamalla bioindeksejä. Esi- 
merkiksi kasvillisuusindeksi 	saadaan yhdistämällä 
tietyn vesistön tai sen osa-alueen kasvillisuuden 
runsaus- ja yleisyysasteikot. Ilmavirta ja Toivonen 
(1986) havaitsivat elomuotokohtaisen indeksin arvon 
kasvavan Pirkanmaan pienvesissä eutrofian lisäänty-
essä. Vesistökohtainen tai vesistön elomuotokohtai-
nen kasvillisuusindeksi (Kv ) voidaan laskea kaavan 
(30) avulla. 
K = E 2(Fk+Ak )-1 
v 	 (30) 
k=1 
missä 	A = runsaus (peittävyys), Hultin-Sernander- 
Du Ritz -asteikolla (kts. taulukko 15) 
F = yleisyys (esiintymistaajuus), prosent-
tijako kuten A:lla 
n = lajien lukumäärä 
Taulukko 15. Runsaus- (A)(Hultin-Sernander-Du Ritz) 
ja yleisyysjaottelun (F) sekä eri prosentuaalisten 
peittävyysluokkien vastaavuus. 
luokka 	% 	Yleisyys (F) 	Runsaus (A 
1 	<1,6 hyvin harvin. hyvin niukasti 
2 	1,6 	- 3,2 harvinainen niukasti 
3 	3,2 - 6,3 melko harvin. melko niukasti 
4 	6,3 - 12,5 paikoitellen sirotellusti 
5 	12,5 	- 25 melko yleinen melko runs. 
6 	25 	- 50 yleinen runsaasti 
7 	50 	- 100 hyvin yleinen hyvin runs. 
Esimerkiksi yleisen lajin (F=6), jota esiintyy melko 
niukasti (A=3 eli peittävyys on 3-6%), kasvillisuus-
indeksin arvo on 256. 
Murtovesiympäristön kasvillisuuden luokittelussa 
ovat saprobiaiaindeksiä käyttäneet mm. Viitasalo 
(1985, 1990) ja Koistinen (1989, liite 12). Hällfors 
ym. (1987) ovat koonneet kattavan yhteenvedon Suomen-
landella tehdyistä suomalaisista tutkimuksista, 
joissa on käytetty saprobialuokitteluja. 
Ekologisia makrofyyttien seuranta-aineistoja voidaan 
käsitellä erilaisilla monimuuttujamenetelmillä, 
jotka tiivistävät tiedon havainnolliseen muotoon 
hukkaamalla mahdollisimman vähän hankittua informaa-
tiota. Näytteiden ja lajien sekä toisaalta ympäris-
tömuuttujien keskinäisiä suhteita voidaan tutkia mm. 
ryhmittelyanalyysien, ordinaation, erotteluanalyysin, 
kanonisen analyysin tai hahmontunnistusmenetelmien 
avulla. Vertailevan katsauksen tärkeimpiin menetelmiin 
ovat esittäneet Mikkola ym. (1984), Oksanen (1984), 
Sarvala (1984) ja Whittaker (1987) sekä niiden käyt-
töön makrofyyttien ekologisissa tutkimuksissa mm. 
Kurimo ja Kurimo (1981). 
4.5.4 E 1 ä i n p 1 a n k t o n 
Yleistä 
Eläinplanktonin esittely perustuu Jumppasen (1984) 
artikkeliin. 
Eläinplanktonilla on vesiekosysteemissä suuri merki-
tys perustuotannon kuluttajana ja kalojen ravintona. 
Eläinplanktoniin kuuluu herbivoreja, detrituksen ja 
bakteerien syöjiä, omnivoreja ja petoja. 
Herbivoriset lajit käyttävät ravinnokseen pääasiassa 
planktonleviä ja ne säätelevät siten merkittävästi 
tuotannon ja kulutuksen tasapainoa. Rehevöityvissä 
ja muuttuvissa vesistöissä energian virran ja 
systeemin sisäisen tasapainon säätely muodostuu 
ongelmaksi ja häiriöt siinä johtavat haitallisiin 
muutoksiin koko ravintoketjussa ja vesistön tilassa. 
Suomessa on tehty eläinplanktontutkimuksia rehevöity- 
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neissä ja likaantuneissa vesistöissä pääasiassa 1960-
luvulta lähtien. 
Eläinplankton rehevöityneissä vesistöissä 
Järvissä ja rannikkovesissä eläinplanktonin koostu-
mukseen ja tuotantoon vaikuttavat useat fysikaalis-
kemialliset ympäristötekijät kuten lämpötila, suo-
laisuus rannikkovesissä ja lisäksi jätevesien vaiku-
tusalueilla suuret pH:n ja happipitoisuuksien 
vaihtelut. 
Veden laadun vaikutuksista eläinplanktonin koostu-
mukseen tiedetään suhteellisen vähän, koska yksit-
täisten tekijöiden osuutta on vaikea eritellä ja 
koska useat biologiset ympäristötekijät muuttuvat 
samanaikaisesti. Hapettomista olosuhteista eläin-
plankton puuttuu kokonaan. Eräät lajit tulevat 
toimeen niukkahappisissa likaantuneissa vesissä, 
toiset taas suosivat puhtaita, luonnontilaisia 
vesistöjä. Esimerkiksi Päijänteellä on havaittu 
merkittäviä korrelaatioita eri lajien runsauden ja 
veden happipitoisuuden (alusvesi), ligniinipitoi-
suuden ja muidenkin vedenlaatutekijöiden välillä 
(Hakkari 1978). Veden likaantumisen ja rehevöitymi-
sen aiheuttama sameneminen saattaa muuttaa eläin-
planktonin käyttäytymistä ja vertikaalijakautumista. 
Myrkylliset ja haitalliset yhdisteet karsivat eläin-
planktonin lajistoa ja vähentävät yhteisön moninai-
suutta. 
Kasviplankton muodostaa luonnontilaisissa vesissä 
eläinplanktonin pääasiallisen ravinnon, joten kasvi-
planktonin tuotannon ajalliset vaihtelut heijastuvat 
eläinplanktoniin. Vaikka eläinplanktonin käytettä-
vissä olevan ravinnon määrä kasvaa vesistön reheväi-
tyessä, vaikuttavat kasviplanktonin koostumuksen 
muutokset haitallisesti moniin eläinplanktereihin. 
Karujen järvien ja rannikkovesien kasviplanktontuotan-
nossa on pienikokoisilla flagellaateilla, chryso-
monadeilla ja cryptomonadeilla suuri merkitys ja ne 
ovat monien eläinplanktontuotannossa tärkeiden ra-
taseläinten, vesikirppujen, copepodien tärkeintä 
ravintoa. Nämä korvautuvat rehevissä vesissä 
suurikokoisilla piilevillä, viherlevillä ja 
sinilevillä, joista osaa herbivorit eläinplankterit 
eivät kykene käyttämään ravinnokseen. Kasviplanktonin 
hyväksikäyttöaste eläinplanktonin ravintona pienenee 
ja eläinplanktonlajisto muuttuu herbivorien vähetessä 
ja bakteereja ja detritusta syövien lajien lisäänty-
essä. Detrituksen assimilaatio on kuitenkin vähäi-
sempää kuin kasviplanktonin hyväksikäyttö, eivätkä 
esimerkiksi hankajalkaisäyriäiset pysty käyttämään 
bakteeriravintoa yhtä suuressa määrin kuin vesikir-
put (Monakov ja Sorokin 1972). Eläinplanktonissa on 
tosin myös lukuisia omnivoreja lajeja, jotka voivat 
siirtyä ravinnosta toiseen ja vaimentaa siten rehevöi-
tymisen vaikutuksia. 
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Muita biologisia tekijöitä, jotka karsivat eläin-
planktonyhteisöä rehevissä ja likaantuneissa vesissä 
ovat saalistamisen ja liikkumisen vaikeutuminen 
tiheässä planktonmassassa, sinilevien myrkylliset 
eritteet, hyytelömäisellä vaipalla varustettujen 
eläinplanktereiden herkkyys bakteerien toiminnalle 
ja planktivorien kalojen saalistuspaineen muutokset. 
Monet lajit kuten pedot ja bakteereja ja detritusta 
syövät lajit hyötyvät runsaasta ravinnosta. Eläin-
planktereiden herkkyys näille ympäristömuutoksille 
vaihtelee sekä lajeittain että elinkierron eri 
vaiheissa. 
Eläinplanktonin lajiston ja biomassan muutokset 
rehevöityneissä vesissä 
Monet oligotrofisten järvien eläinplankterit ovat 
osoittautuneet herkiksi eutrofoitumiselle ja likaan-
tumiselle Tällaisia pääasiassa oligotrofisiin vesiin 
rajoittuneita puhtaan veden lajeja ovat mm. (Jumppanen 
1976, Hakkari 1978): 
Gastropus stylifer 	Eubosmina longispina 
Ploeosoma hudsoni Bythotrepes longimanus 
Asplanchna herricki 	Limnocalanus macrurus 
Conochilus hiDoocreDis 	Eurvtemora lacustris 
Holopedium gibberum 	Heterocope appendiculata. 
Lisäksi on eräitä muita lajeja kuten Limnosida fronto-
sts ja Daphnia cristata,  jotka suosivat oligotrofiaa. 
Monet eutrofisten järvien tyyppilajit sietävät hyvin 
likaantumista ja näyttävät hyötyvän rehevöitymisestä. 
Järvissä tällaisia ns. eutrofian indikaattorilajeja 
on Suomessa tehtyjen tutkimusten mukaan kaikkiaan 
ainakin parikymmentä. Rataseläimistä näihin kuuluvat 
mm. monet Trichocerca-lajit,  Brachionus spp. ja Poly-
arthra euryptera. 
Eläinplanktereiden ekologiaa ja ympäristövaatimuksia 
ei tunneta kovin hyvin suomalaisissa järvissä ja sen 
vuoksi tiedot eri lajien indikaatioarvosta ovat 
vielä puutteellisia. Suuri joukko eläinplanktereista 
on myös melko sopeutumiskykyisiä ravinnetasoon nähden. 
Eutrofian ja oligotrofian indikaattorilajien suhde 
antaa viitteitä eläinplanktonyhteisön luonteesta. 
Eläinplanktonindeksin (keskimääräinen E/O) suhde 
kasviplanktonin perustuotannon mukaisiin rehevyys-
tasoihin on ollut Saimaassa ja Päijänteessä seuraava 
(Jumppanen 1976, Hakkari 1978): 
Rehevyystaso 	Eläinplanktonin E/O 
lajisuhde 
erittäin rehevä 	> 5 
rehevä 	 1,5 - 5 
karu < 0,5 
Itämeren murtovesilajeissa ei ole ainuttakaan eutro-
fiaa suosivaa lajia, vaan likaantuneille ja rehevöity- 
neille vesialueille on ominaista eräiden makean veden 
eutrofisten lajien runs 	esiintyminen ja muutamien 
sietokykyisten murtovesilajien suuri tuotanto. Li-
kaantumista osoittavien lajien esiintymisen ja bio-
massojen perusteella määritetyt eläinplanktonyhteisöt 
ja veden laatuluokitusvyöhykkeet vastaavat kuitenkin 
Helsingin ja Turun edustalla hyvin toisiaan (Melva-
salo ym. 1975, Eerola 1979, Vuorinen 1981). 
Koko eläinplanktonyhteisön rakenne muuttuu olennai-
sesti planktonbiomassan. ja -tuotannon lisääntyessä 
samanaikaisesti lajistollisen vaihettumisen kanssa. 
Lajiluku ja yhteisön moninaisuus ori yleensä suurin 
lievästi rehevissä vesissä ja vähenee selvästi 
erittäin rehevillä biotoopeilla, joissa ympäristöte-
kijät muuttuvat epäedullisiksi monille lajeille. Kun 
lisäksi kilpailu tällä tavalla vähenee, voivat 
muutamat hyvin eurytooppiset ja eutrofiasta hyötyvät 
lajit tuottaa suuren biomassan. Esimerkiksi Helsin-
gin edustan hyvin rehevissä sisälandissa on lajiluku 
näytettä kohti ollut 1969-73 hyvin pieni (keskimää-
rin 11, Melvasalo yin. 1975). Yhteisön lajimäärän 
väheneminen ja rakenteen yksipuolistuminen heijastuu 
diversiteetti-indekseissä. Mar_galefin lajidiversi-
teetti tai Shannonin ja Wienerin diversiteetti-indeksi 
eivät ole kuitenkaan herkkiä ja käyttökelpoisia 
rakennemuutoksen kuvaajia, vaan eläinplanktonyh-
teisöstä tarvitaan monipuolisempaa informaatiota. 
Voimakkaan rehevöitymisen merl.i..'ttävä seuraus on her-
bivorien el äinplanktereiden suhteellisen osuuden 
väheneminen eläinplanktonbiomassassa varsinkin keski-
ja loppukesällä. Tämä kasviplanktonin ja eläinplankto-
nin suhteisiin vaikuttava kehityskulku on osoitettu 
järvissä ja rannikkovesissä. Esimerkiksi Savonlinnan 
lähivesissä herbivorit ipuodostivat kasvukauden koko-
naisbiomassasta erittäin rehevässä lahdessa 47 % ja 
Isossa Saimaassa 71 % - keskikesällä vastaavat osuudet 
olivat 38 % ja 83 % (Jumppanen 1976). Vielä enemmän 
kasvaa kasviplanktonin biomassan ja herbivorien bio-
massan suhde. Helsingin Laajalandessa se oli vuoden 
1976 kasvukautena 195 ja karummalla Katajaluodon 
alueella 20 (Eerola 1979). 
Perustuotannon is eläinplanktontuotannon suhde 
Eläinplanktonin tuotantomittauksia rehevöityneissä 
vesissä on tehty toistaiseksi suhteellisen vähän ja 
niihin liittyy menetelmäll.isiä epätarkkuuksia. Esimer-
kiksi alkueläinten tuotantoa ei ole mitattu, vaikka 
sillä lienee huomattava osuus kokonaistuotannosta. 
Helsingin edustalla tehdyissä tutkimuksissa on kasvi-
planktonin perustuotannon ja eläinplanktonin herbivo-
rituotannon välillä esiintynyt merkitsevä käänteinen 
korrelaatio (y = -5,94x + 170,4; r = -0,67**, taulukko 
16). Perustuotannon ja herbivorituotannon suhde on 
kasvanut voimakkaasti exittä.in.rehevissä sisälandissa. 
Päijänteessä perustuotannon ja herbivorituotannon 
positiivinen korrelaatio on ollut erittäin merkitsevä 
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(Hakkari 1978). Kuitenkin näiden tuotantojen suhde 
alenee huomattavasti Jyväsjärvestä Etelä-Päijänteelle, 
missä se on samaa luokkaa kuin Lammin Pääjärvessä 
(2,0; taulukko 17). Alloktooninen orgaaninen aine ja 
bakteerit muodostavat toisaalta tärkeän osan 
herbivorien ravinnosta Päijänteessä ja Pääjärvessä. 
Planktonsyöjäkalat saalistivat huomattavan osan 
suurten äyriäisten tuotannosta Etelä-Päijänteessä, 
joten nettotuotantoihin vaikuttaa myös erilainen 
saalistuspaine. 
Rehevöityneissä vesistöissä tehtyjen harvojen tuo-
tantotutkimusten mukaan ensi asteen kuluttajien 
merkitys eläinplanktonissa vähenee perustuotannon 
kasvaessa ja planktonyhteisöjen rakenteen muuttues-
sa. Tuotannon ja kulutuksen tasapaino pelagiaalissa 
järkkyy eikä eläinp1ankton kykene kuluttamaan 
välillisesti lisääntyneitä ravintovaroja. 
Taulukko 16. Kasviplanktonin perustuotanto ja eläin-
planktonin herbivorien tuotanto Helsingin edustan 
merialueella v. 1972-75 (Pesonen 1978, Eerola 1979) 
	
Kasviplanktonin Herbivori- 	Perustuotanto/ 
perustuotanto tuotanto Herbivori- 
tuotanto 
g C m-2 a-1 	g C m-2 a-1  
Laajalahti 154 1,3 118 
Vanh.kaup.selkä 129 3,7 35 
Kruunuv.selkä 133 16,6 8 
Melkinselkä 88 10,9 8 
Katajaluoto 47 10,5 4 
Taulukko 17. Kasviplanktonin perustuotanto ja eläin-
planktonin herbivorituotanto Päijänteessä v. 1969-
1971 Granbergin (1973) ja Hakkarin (1978) mukaan. 
Kasviplanktonin Herbivori- Herbivorituo- 
tuotanto 	tuotanto tannon suhde 
perustuotantoon 
g C m-2 a-1 	g C m-2 a-1  
Jyväsjärvi 	124 	16,9 	14 
Pohjois-Päijänne 	34 7,7 23 
Pohjois-Päijänne 9,7 	4,3 	44 
Etelä-Päijänne 	2,9 2,4 82 
Eläinolanktonissa tapahtuvien muutosten merkitys 
Rehevöitymisen seurauksena eläinplanktonin koostu-
muksessa ja tuotannossa tapahtuvat vähittäiset 
muutokset vaikuttavat suuresti koko ekosysteemin 
toimintaan ja kalatalouteen. 
Suuret herbivorit äyriäiset (Limnocalanus, Eurytemo-
ra, Heterocope, Holopedium, Bosmina coregoni, Daphnia 
cristata)  ovat useiden kalojen mieliravintoa ja nii-
den tuotannon pieneneminen heikentää planktonsyöjä-
kalojen ravinnonsaantia. Samalla nämä lajit ovat 
tärkeitä perustuotannon kuluttajia ja pystyvät 
käyttämään ravinnokseen melko suurikokoisia plank-
tonleviä. 
Kun planktonlevien kulutus eläinplanktonin ravintona 
jää jälkeen perustuotannon kasvusta, sedimentoituu 
käyttämättä jäävä osa planktonlevistä tai tulee bak-
teerien hajotuksen kohteeksi. Alusveden hapen kulumi-
nen niin vähiin, etteivät eläinplankterit tule siellä 
toimeen, kasvattaa edelleen sedimentaatiota. 
Näyttää siltä, että herbivorit eläinplankterit ovat 
heikko lenkki rehevöityvien järvien ja rannikkovesi-
en ravintoketjussa. Niiden väistyminen likaantuneis-
ta vesistä johtaa eläinplanktonlajiston köyhtymiseen 
ja energian kierron häiriintymiseen - syntyy perus-
tuotannon ylijäämiä, jotka heikentävät veden laatua 
ja vaikuttavat haitallisesti muihin eliöyhteisöihin 
ja kalustoon. Tärkeimpänä syynä levien kasvua kontrol-
loivien vesikirppujen vähenemiseen lienee nuorien 
yksilöiden suuri kuolleisuus sinileväkukintojen 
alkaessa (Kerfoot ja Parnell 1983). Syötäväksi kelpaa-
mat- tomien levien runsaus alentaa myös suurikokoisten 
vesikirppujen suhteellista hedelmällisyyttä pieniin 
suodattajiin verrattuna (Vaga ym. 1983). 
4.5.5 Pohjaeläimet 
Yleistä 
Pohjaeläinten esittely perustuu Jumppasen (1984) ja 
Paasivirran (1989) artikkeleihin. 
Vesistöjen luonnontaloudessa on pohjalietteen ja 
veden rajapinnan tapahtumilla ratkaiseva merkitys 
aineiden ja energian kiertokulussa. Pohjaeläimet 
elävät juuri tässä vesistöjen itsepuhdistuskyvylle 
tärkeässä vyöhykkeessä ja kuvastavat siinä vallitse-
via olosuhteita. Pohjaeläimistö reagoi herkästi ja 
paikallisesti orgaanisen aineen sedimentaation muutok-
siin ja sen seurausihmiöihin kuten hapen vähenemi-
seen. 
Makroskooppisilla pohjaeläimillä on pitkäikäisyytensä, 
paikallisuutensa ja verraten yksinkertaisten kvantita-
tiivisten näytteenottomenetelmiensä vuoksi useita 
etuja muihin eläinryhmiin nähden vesistöjen tilan 
muutosten seurannassa. 
Pohjaeläimistön koostumukseen ja pohjaeläintuotan-
toon vaikuttavia tärkeimpiä tekijöitä ovat pohja-
lietteen laatu ja ravintoarvo, pohjanläheisten vesi-
kerrosten happitilanne, veden laatu, syvyyssuhteet, 
pohjan eliöyhteisöjen rakenne, lajien välinen kilpai-
lu, bakteerien hajotustoiminnan intensiteetti ja 
kalojen valikoiva saalistus. Pohjalietteen ravintova-
rat ja happitilanne pohjan pinnalla määräävät pää-
asiassa pohjaeläimistön rakenteen, koska monilla 
lajeilla on näihin tekijöihin nähden hyvin rajallinen 
sopeutumisalue. 
Pohjaeläimistä erityisesti sääskien toukkien (Chi-
ronomidae, Ceratopogonidae ja Chaoborus) jäänteitä on 
menestyksellisesti käytetty paleolimnologisissa tutki-
muksissa (Jumppanen 1984). 
Pohjaeläimistön kehitys rehevöityneissä järvissä 
Pohjaeläimistön yhteisömuutokset rehevöityvissä jär-
vissä noudattavat populaatioiden kasvukäyrää seuraavi-
ne vaiheineen: 
1. Hitaan kasvun vaiheessa oligotrofisen järven pohja-
eläimistön lajiluku ja biomassa lisääntyvät vähi-
tellen, yhteisön moninaisuus kasvaa, mutta tasapai-
noisuus säilyy. Karun järven tyyppilajeja on run-
saasti. 
2. Kiihtyvän kasvun vaiheessa organisen aineen sedi-
mentaatio, pohjalietteen ravintovarat ja pohja-
eläintuotanto kasvavat nopeasti. Hapen vajaus ja 
voimistuva kilpailu karsii oligotrofisia lajeja ja 
vähentää yhteisön diversiteettiä. Hapen niukkuutta 
sietävät sedimentinsyöjät saavuttavat valta-aseman. 
Lajisto ja biomassa ovat verrattavissa luontaisesti 
eutrofisiin järviin, mutta pohjaeläimistö on epäva-
kaassa muutostilassa. 
3. Tuotannon kasvun pysähtyminen hapen puutteen ja 
muiden ympäristötekijöiden vaikutuksesta. Jäljellä 
on yksipuolinen sedimentinsyöjien yhteisö profun-
daalissa. Sietokykyisimpienkin eläinten kasvu on 
hidastunut tai pysähtynyt stagnaatiojaksojen aika-
na. 
4. Pohjaeläintuotannon romahtaminen ja pohjan autioi-
tuminen Perustuotannon ylijäämä kertyy pohjasedi-
mentteihin ja jää käyttämättä hyväksi ravintoket-
jussa. Matalilla ranta-alueilla tuotanto on vielä 
runsasta, vaikka ympäristöolot ja lajisto ovat 
muuttuneet samanlaisiksi kuin rehevien järvien 
syvänteissä. 
Pohlaeläimistön laiistolliset muutokset 
Järvien pohjaeläimistössä voidaan erottaa seuraavat 
ryhmät suhteessa likaantumiseen ja rehevöitymiseen 
(mm. Jumppanen 1976, Wiederholm 1974): 
Rehevöitymisestä hyötyvät, hapen vajausta ja elin-
ympäristön muutoksia sietävät lajit Tubifex tubi-
fex, Limnodrilus hoffmeisteri, Chironomus plumosus 
ja Chaoborus flavicans.  Näiden muodostama yksipuo-
linen yhteisö esiintyy likaantuneilla pohjilla 
suurina tiheyksinä (jäävät viimeisinä jäljelle 
erittäin reheville alueille). Yhteisö koostuu vain 
sedimentinsyöjistä. 
- Rehevöitymisestä jossain määrin hyötyvät ja kohta-
laista likaantumista sietävät Sphaerium corneum, 
Asellus aquaticus, Chironomus anthracinus, Polype-
dilum, Glyptotendipes.  Yhteisö on jo monipuolinen 
ja siihen kuuluu myös petoja (Procladius).  Biomassa 
ja tuotanto kohoavat rehevien järvien tasolle. 
- Likaantumista karttavat viileiden runsashappisten 
karujen järvien lajit ja taksonit ovat harvasukas-
matoja (Peloscolex ferox, Stylodrilus heringianus), 
äyriäisiä (Pontoporeia affinis), Pisidium-lajeja 
ja surviaissääsken toukkia (Orthocladinae-ryhmän 
eräät lajit kuten Orthocladius, Heterotrissocla-
dius,  eräät Tanytarsini-ryhmän lajit). 
Eri ryhmien väliset rajat ovat liukuvia. Monet oligot-
rofisten järvien lajit kuten Pontoporeia, Pisidiumit 
ja surviaisen toukat hyötyvät lievästä eutrofioitumi-
sesta ja pohjaeläimistön diversiteetti kasvaa, kunnes 
ympäristötekijöiden muuttuminen ylittää vähitellen 
näiden lajien sietokyvyn. 
Leppäkoski (1975) on erottanut Saaristomeren pohja-
eläimistössä neljä ryhmää suhteessa likaantumiseen: 
1. luokan progressiiviset lajit (Limnodrilus hoff-
meisteri, Peloscolex heterochaetus ja Chironomus 
plumosus-tyypin toukat) 
2. luokan progressiiviset lajit (mm.  Nereis diversi-
color, Chironominae-toukat, liejusimpukka) 
1. luokan regressiiviset lajit (mm. kilkki, leväkatka) 
2. luokan regressiiviset lajit (Pontoporeia affinis, 
Halicryptus spinulosus, Harmathoe sarsi) 
Näiden indikaattorilajien esiintymistä ja pohjaeläin-
yhteisön muita rakennepiirteitä on käytetty arvostelu-
perusteina pohjan tilan arvioinnissa Helsingin edus-
talla, Saaristomeressä ja Selkämeressä (Jumppanen 
1984). 
Pohlaeläimet rehevöitvmisen mittareina 
Pohjaeläinaineistosta tutkitaan yksilö-, populaatio-
ja yhteisötason ominaisuuksia, joiden oletetaan 
parhaiten ilmentävän ympäristön abioottista ja bioot-
tista tilaa (esim. Wiederholm 1980, Paasivirta 1984a, 
Wiederholm ym. 1985, Kansanen ja Väyrynen 1986). 
Seuraavassa luetellaan järvien seurannassa tärkeim-
miksi katsottuja muuttujia: 
1. Kokonaisyksilötiheys (yks m-2 ). Ei ole yleensä 
kovin käyttökelpoinen, mutta tarpeellinen yleis-
tieto. 
2. Kokonaisbiomassa (g m-2 ). Voidaan esittää sellaise-
naan tai vähentää pohjalla "lepäävien" sulkasääski-
en (Chaoborus flavicans)  toukkien ja pelagisten 
kyklooppiäyriäisten biomassa. Liitteessä 5 on 
alustava luokitus pohjan ravinteisuuden ja profun-
daalin makrofaunan kokonaisbiomassan välisistä 
riippuvuuksista. 
3. Keskimääräinen yksilöpaino. Saadaan edellisistä 
arvoista laskemalla. Yleensä yksilön koko kasvaa 
rehevöitymiskehityksessä tiettyyn rajaan saakka 
(Paasivirta ja Särkkä 1978). 
4. Taksonien luku. Vertailussa oltava sama määri-
tystaso ja näytekoko. Lajimäärä esim. viidessä 
Ekman-noutimellisessa eri kerroilla ja asemilla 
saattaa varsin hyvin kuvata ympäristön tilan 
muutoksia. Lajimäärän kasvu rinnakkaisten näyttei-
den määrää lisättäessä antaa käsityksen lajistotie-
don luotettavuudesta. 
5. Diversiteetti. Yleisemmin käytetty ori Shannonin 
ja Weaverin indeksi. 
S 
H' 	= -E pi In pi 	(31) 
i=1 
missä 	pi = lajin i osuus kokonaisyksilömäärästä 
S = laji-määrä. 





Myös näihin rakenneindekseihin pitäisi käyttää vertai-
luissa samaa määritystasoa ja näytekokoa. Yleensä 
likaantuminen johtaa diversiteetin laskuun, mutta on 
tapauksia, joissa myös puhtailla alueilla on alhainen 
diversiteetti parhaiten sopeutuneiden lajien saavutta-
essa dominoivan aseman (esim. Paasivirta 1984a). 
6. Dominanssisuhteet. Yksilöiden jakautuminen lajien 
kesken voidaan esittää myös graafisesti log-normaa-
likuvaajalla. Tällöin y-akselilla on lajimäärä 
joko absoluuttisena tai mieluimmin kumulatiivisena 
ja x-akselilla yksilömääräluokat oktaaviskaalana 
eli aina kaksinkertaistuen seuraavassa luokassa. 
Mitä korkeammalle ja jyrkemmin kuvaaja kumulatii-
visessa asteikossa nousee, sitä puhtaammasta ympä-
ristöstä on kyse. 
7. Harvasukamatojen (Oligochaeta) yksilötiheys. 
Karkea rehevöitymisen mittari, joka kasvaa yleensä 
esim. kasviplanktonin klorofyllipitoisuuden kasva-
essa varsinkin jaettuna näytesyvyydellä (Wiederholm 
1980). 
8. Oligochaeta-indeksi. Tiettyjen harvasukamatola-
jien runsaussuhteisiin perustuva trofiaindeksi. 
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Yleisimmin käytetään Wiederholmin (1980) esittämää 
indeksiä: 
4 ni . k, 
Olig. BQI = 	E (33) 
i=1 
N 
missä 	ki = lajin i kerroin 
n. = lajin i yksilömäärä 
N = kaikkien indikaattorilajien yksilömäärä. 
Lajit kertoimineen (k1 ) ovat: 
4 	Stylodrilus heringianus 
3 Peloscolex ferox 
2 	Potamothrix hammoniensis 
1 Limnodrilus hoffineisteri 
Kaksi jälkimmäistä lajia voivat paikallisesti olla 
myös päinvastaisessa järjestyksessä (Kansanen ja 
Väyrynen 1986). Indeksi saa arvoja 1-4 akselilla 
eutrofia-oligotrofia. 
9. Potamothrix/Limnodrilus -yksilömääräsuhde. Voidaan 
esittää myös prosenttilukuna, jolloin lasketaan 
Potamothrix/Potamothrix + Limnodrilus.  Vaikeutena 
on erottaa nuoret Potamothrix -yksilöt Tubifex-
suvusta. Suhde kuvastaa lähinnä eutrofisten vesien 
pohjan laatua. Mitä korkeampi arvo, sitä hienoja-
koisempi sedimentti. Limnodriluksen esiintymismak-
simi on yleensä matalammalla kuin Potamothrixin. 
10. Oligochaeta/Chironomidae- yksilämääräsuhde. Esite-
tään yleensä prosenttilukuna kuten edellä. 
Surviaissääskiin (Chironomidae)  ei tässä lasketa 
vapaasti liikkuvia petomaisia lajeja eli alasuvun 
Tanypodinae yksilöitä. Vertailussa voidaan suhde 
jakaa näytesyvyydellä (Wiederholm 1980). 
11. Reliktiäyriäisten yksilötiheys. Yleensä relik-
tien (Mysis, Pallasea, Pontoporeia)  esiintyminen 
viittaa suhteellisen hyvään happipito.isuuteen ja 
kohtuulliseen ravinteisuuteen. Voidaan myös tark-
kailla pelkästään Pontoporeian yksilämääriä, 
koska muiden lajien esiintyminen pohjanäytteissä 
on sattumanvaraisempaa. 
12. Sulkasääsken (Chaoborus flavicans) toukkien 
yksilömäärä tai prosenttiosuus kaikista näytteen 
yksilöistä. Osuus kasvaa yleensä pilaantumiskehi-
tyksessä ja saavuttaa maksimin puunjalostusteolli-
suuden kuormittamissa syvissä vesissä. Toukat 
saavat ravintonsa pelagisesti, mutta voivat oles-
kella hapettomassa alusvedessä pitkiä aikoja. 
Laji aikuistuu pitkähkön ajan kuluessa heinä-
elokuussa, jolloin toukkia on vähän. Maksimiesiin-
tyminen pohjalla on lopputalvella. Vertailuissa 
91 
on siis näytteenoton ajankohtaan kiinnitettävä 
huomiota. 
13. Chiromidae-indeksit. Wiederholmin (1980) indeksi, 
(Benthic Quality Index, BQI) on samaa muotoa kuin 
Oligochaeta-indeksi. Paasivirta (1989) on 
laajentanut indikaattorilajivalikoimaa taulukossa 
18 esitetyllä tavalla. 
Alleviivatut lajit tai toukkatyypit kuuluvat alkupe-
räiseen Wiederholmin indeksiin (BQI). Sekaannuksen 
välttämiseksi kutsutaan Paasivirran (1989) indeksiä 
Chironomidi-indeksiksi eli CI:ksi. Molempien indeksi-
en arvot vaihtelevat välillä 0-5 saaden maksimiar-
vonsa karuissa, runsashappisissa järvissä. Indeksien 
käyttö on luotettavinta profundaalissa, mutta niitä 
voidaan käyttää myös sublitoraalissa. Paasivirran 
indeksi kuvastaa täydellisemmin chironomidiyhteisöä, 
usein kaikki näytteessä olevat lajit löytyvät yllä 
olevasta listasta. Wiederholmin indeksi on enemmän 
trofiaindeksin luonteinen. Koska lajeja siinä on 
niukasti, saa indeksi usein arvon nolla, vaikka 
pohjalla on Paasivirran indeksin mukaan kunnollinen 
chironomidiyhteisö. 
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Taulukko 18. Paasivirran (1989) Chironomidae-indi-
kaattorila j it. 















Tanytarsus lugens -r. 








2 	 Chironomus thummi -t 
(anthracinus) 
C. thummi -t. (spp.) 




C.plumosus -t. (spp) 
Paljon ekologista informaatiota sisältyisi sellaiseen 
indeksiin, jossa yhdistetään harvasukamatojen ja 
surviaissääskitoukkien yhteisöt yhdeksi esim. neli-
luokkaiseksi indeksiksi. Ajallinen ja paikallinen 
erottelukyky vielä paranee, kun tämä indeksi jaetaan 
ym. ryhmien yhteisen tuorebiomassan logaritmimuunnok-
sella tai suoraan itse biomassalla. 
14. Chironomus plumosus- tyypin yksilömäärä on var-
sinkin matalissa vesissä käyttökelpoinen kuormi-
tuksen osoittaja (Paasivirta 1989). 
4.5.6 K a l a t 
Kalojen elinmandollisuuksien kannalta tärkeitä vesiym-
päristön ominaisuuksia ovat mm. veden lämpötila, 
liuenneen hapen määrä, suolapitoisuus, happamuus ja 
veden eliöstö eli kalojen ravintokohteet (kasviplank-
ton, eläinplankton, kasvillisuus (Joensuu ja Sarajärvi 
1986). 
äx3 
Veden rehevyystason muutokset vaikuttavat kalakan-
toihin ja -lajistoon sekä fysikaalis-kemiallisten 
ympäristöolosuhteiden että bioottisten (ravinto, 
predaatio ja kilpailu) tekijöiden kautta. Rehevöi-
tyminen vaikuttaa kaloihin muuttamalla kalojen elinym-
päristöä, esimerkiksi vedenlaatua (happipitoisuutta, 
happamuutta, sameutta) sekä ravintolähteitä ja kutu-
alustoja. Eri lajeilla on erilaiset ympäristövaatimuk-
set. Lohensukuiset kalalajit vaativat tunnetusti 
runsashappista ja kemiallisesti verrattain stabiilia 
vesiympäristöä, joka esiintyy yleensä oligotrofisessa 
vesistössä, kun taas esimerkiksi särkikalat, karppi, 
hauki ja kuha muodostavat runsaimmat kantansa rehevis-
sä vesissä. Rehevöityminen karkottaa mm. kovia kutu-
pohjia vaativia lajeja liettämällä pohjaa, jolloin 
mätimunat tukehtuvat (esim. silakka ja muikku) 
Kaloille tärkeä ja rehevöitymiseen läheisesti liittyvä 
ympäristötekijä on happipitoisuus. Euroopan sisävesi-
kalastuskomission (EIFAC) mukaan pysyvä 5 mg 02 1-1  
vähimmäisarvo on riittävä eri kalalajeille ja niiden 
eri kehitysvaiheille, jos kalojen muut ympäristöteki-
jät ovat edullisia. Esimerkiksi taimenelle on esitetty 
seuraavia happipitoisuuden (mg 1-1 ) raja-arvoja: 
- optimi 7 - 11 mg 02 1- 1  
- kriittinen 3,5 - 	4 mg 02 1- 1  
- hetkellinen oleskelu 2,5 - 	3 mg 02 1-1  
Samaa suuruusluokkaa ovat myös, lohen, kirjolohen, 
siian ja muikun happivaatimukset. Peledsiika tosin 
poikkeaa muista siikalajeista ja kestää 4 - 5 
mg 02 1-1:n pitoisuuksia, ellei lämpötila kohoa yli 
20 °C. 
Siian ja muikun kuolemaan johtavana hapen alarajana 
pidetään 1,5-2,6 mg 02 1-1. Vastaava arvo kuhalla, 
hauella ja ahvenella on 1,0 mg 02 1-1. Vähimmällä 
happimäärällä toimeen tulevat kalalajit ovat anke-
rias, suutari ja ruutana, jotka viihtyvät vielä 2-4 
mg 021' :n pitoisuuksissa. Niiden kriittisenä rajana 
pidetään 0,1-0,3 mg 02 1-1 pitoisuutta. 
Rehevöityminen vaikuttaa kaloihin myös pH:n kautta. 
Perustuotannon ollessa vilkasta pH nousee. pH:n 
nousu tai kohonnut pH yhdistyneenä esimerkiksi am-
moniakin esiintymiseen saattaa aiheuttaa kalakuolemia. 
Taulukossa 19 esitetään eräisiin ruotsalaisiin tutki-
muksiin perustuvia ohjeellisia arvoja kalojen pH:n 
sietokyvystä. 
Taulukko 19. Eräisiin ruotsalaisiin tutkimuksiin 
perustuvia ohjeellisia arvoja kalojen pH:n sietoky-
vystä (Joensuu ja Sarajärvi 1986). 
kala 	kala 	kala 
viihtyy viihtyy viihtyy 
huonosti hyvin 	huonosti 
ahven 4,2-5,2 5,2-8,5 8,5-9,6 
hauki 5,0-5,5 5,5-9,2 9,2-10,4 
särki 5,2-5,8 5,8-9,2 9,2-10,8 
taimen 5,0-5,6 5,6-8,0 8,0-9,2 
kirjolohi 5,5-6,2 6,2-8,4 8,4-9,2 
Yleisesti voidaan sanoa, että kalaveden pH-arvon las-
kiessa 5:n alapuolelle kalakuolemat ovat mahdollisia, 
joskin eräät lajit sopeutuvat alhaisempiinkin pH-
tasoihin. Samoin pH-arvot 9-10 voivat olla jo useille 
lajeille tappavia. Yli 10 pH-arvot ovat kaikille 
kaloille vaarallisia (Joensuu ja Sarajärvi 1986). 
Ionisoitumattomassa muodossa oleva ammoniakki (NH3 ) 
on kaloille myrkyllistä. Ammoniakin toksisuus kaloille 
riippuu pH:sta ja lämpötilasta, koska ionisoitumaton 
ammoniakki on myrkyllinen, kun taas ammonium-ioni ei 
ole. pH.n ja lämpötilan nousu nostavat ionisoitumatto-
man ammoniakin määrää. Eri kalalajien välillä on 
eroja toksisuuden kynnysarvossa. Alhaisin lohikaloilla 
todettu toksinen pitoisuus ammoniakkia (ionisoituma-
tonta) on 0,2 mg NH3 1-1 , mutta pitkäaikainen altistus 
vahingoittaa kaloja jo pitoisuudesta 0,025 mg NH3 1- 1  
alkaen. Kokonaisammoniumtypen pitoisuus, joka sisältää 
kyseisen määrän (0,025 mg NH3 1-1 ) ammoniakkia vaihte-
lee pH:sta ja lämpötilasta riippuen. Esimerkiksi pH:n 
ollessa 7,0 ja lämpötilan 0,5 °C kyseinen pitoisuus 
on 19,6 mg 1-1. Vastaavasti pH:ssa 8,5 ja lämpötilassa 
30 °C kyseinen pitoisuus on 0,12 mg 1-1 (Niemi ja 
Kauppi 1978). Varsinkin voimakkaasti kuormitetuissa 
jokivesistöissä saatetaan ylittää kalojen myrkylli-
syysrajat kesällä, jolloin levätoiminta nostaa veden 
pH.ta. 
JOHTOPÄÄTÖKSIA F O S F O R I- JA 
TYPPIKUORMITU K SEN V A I K 
TUSTEN  N AR V I O I M I S ESTA 
5.1 	YLEISTÄ 
Vesiin kohdistuvan ravinnekuormituksen vaikutukset 
voidaan arvioida kolmiportaisen päättelyketjun avulla 
(kuva 11). Ensin arvioidaan kuormituksen aiheuttama 
ravinnepitoisuuksieri muutos vesistössä tai merialueel-
la. Toiseksi selvitetään ravinnepitoisuuksien muutok-
sen -vaikutus vesien tuotanto- ja happitalouteen, sekä 
kolmanneksi näiden muutosten merkitys vesien käyttö- 
kelpoisuuteen. Täysin kattavaa arviota ravinnekuormi-
tuksen vaikutuksista vesiekosysteemiin ja veden käyt-
tökelpoisuuteen on useimmiten mahdoton toteuttaa. 
Yleiskuva näistä vaikutuksista tulisi kuitenkin muo-













tuotanto -ja happi -
~~ talouden muutokset 
Kuva 11. Kuormituksen, vesialueen tilan ja sen 
käytön väliset vuorovaikutussuhteet. 
5.2 	LÄHTÖTILANTEEN ARVIOINTI 
Ravinnekuormitusta aiheuttavan hankkeen vaikutusten 
arvioinnin ensimmäinen vaihe on vallitsevan tilan 
analysointi. Saatavilla olevasta aineistosta päätel-
lään vesistön tila ja siihen vaikuttavat tekijät. 
Lähtötietojen laatu ja määrä ratkaisevat usein myös 
arvioinnin tarkkuustason. Puutteelliset perustiedot 
vesistön tilasta ja ainevirtaamista saattavat estää 
esimerkiksi mallien soveltamisen. Olemassa olevaa 
tietoa on tarvittaessa täydennettävä tutkimuksin. 
Ravinnekuormitusta vastaanottavasta vesialueesta 
tulee selvittää tarpeen mukaan seuraavat perustiedot: 
- alueen hydrologia ja morfologia 
- ravinnekuormitus (pistemäinen, hajalähteet, 
ilmaperäinen, sisäinen) 
- ravinnepitoisuudet 
- ravinteiden esiintymismuodot 
- todennäköiset minimiravinteet 
- veden rehevyys- ja käyttökelpoisuusluokka 
- veden eliölajisto ja tuotantobiologia (esim. 
kasviplankton, perifyton, eläinplankton, pohja- 
eläimet, makrofyytit, kalasto) 
- erityiset riskitekijät (myrkylliset, haitalliset 
levät, ammoniakin esiintyminen) 
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- ekosysteemin häiriöt (happitalouden ongelmat, 
rehevöityneisyys) 
- alueen rajaus ja vyöhykkeisyys 
- vesistön käyttö ja sen rajoitukset (esim. virkis-




RAVINNEPITOISU JSMUUTOSTEN ARVIOINTI 
Keskeinen osa ravinnekuor_mituksen aiheuttaman rehevöi-
tymisen arvioinnissa on ravinteiden pitoisuuksien 
muutosten arvioiminen kuormitetulla vesialueella. 
Tavallisesti voidaan arvioida luotettavasti ainoastaan 
kokonaisravinnetason muutoksia. Usein olisi kuitenkin 
tarpeen selvittää leville käyttökelpoisten ravinne-
fraktioiden pitoi.suusmuutokset. Lähtökohtana pitoisuu-
den muutoksen arvioinnissa on ravinnekuormitus tarkas-
teltavasta toiminnosta sekä muista lähteistä, sen 
vaihtelut ja ravinteiden kulkeutuminen vesistössä. 
Lisäksi tulee ottaa huomioon sedimentoituminen, ravin-
teiden vapautuminen sedimentistä ja typen kohdalla 
mm. nitrifikaatio, typen sidonta ja denitrifikaatio. 
Erityisen ongelmallista arviointi on silloin, kun 
virtaus- ja laimentumisolot ovat monimutkaiset kuten 
esim. rannikkovesissä. Tällöin ainoa mahdollisuus 
tarkkojen arvioiden laat.imiseksi on virtausmallin 
soveltaminen kenttätutkimuksineen. Usein arviointi 
kannattaa aloittaa tekemällä pelkkä laimennuslaskelma 
esimerkiksi keskivirtaama- ja keskialivirtaa.matilan-
teessa. Rannikkovesissä tällainen arvio on mahdollista 
tehdä suolapitoisuuden vaihtelun perusteella. Tämän 
jälkeen voidaan soveltaa yksinkertaisia ainetasemalle-
ja, joilla ennustetaan pitoisuuksien aikakeskiarvoja. 
Monimutkaisempia malleja soveltamalla saadaan yksi-
tylskohtaisempaa informaatiota ravinnekuormituksen 
aiheuttamista pitoisuusmuutoksista. Tällaisen mallin 
soveltamisen tarve riippuu tarkasteltavan ongelman 
luonteesta. Graafisten pintakuormitusmallien sovelta-
mista vaikutuksen arvioinnissa ei nykyisen tietämyksen 
valossa voida pitää erityisen luotettavana menetelmä-
nä. Rannikkovesiin ne eivät sovellu lainkaan. 
5.4 	BIOLOGISTEN VAIKUTUSTEN ARVIOINTI 
Veden ravinnepitoisuuksien muutosten ennustamisesta 
edetään seuraavaksi vesiekosysteemin biologisen 
rakenteen ja toiminnan muutosten arviointiin. Näiden 
vaikutusten ennustaminen on erittäin vaikeaa, koska 
ravinnepitoisuuksien muutosten lisäksi eliöyhteisöjen 
dynamiikkaan vaikuttavat lukuisat fysikaaliset, ke-
mialliset ja biologiset ympäristötekijät. 
Ekologisilla malleilla voidaan yrittää ennustaa esi-
merkiksi kasviplanktonin tai jonkin leväryhmän, esim. 
sinilevien, kokonaisbiomassan ja tuotannon kehittymis-
tä tietyissä kuormitustilanteissa. Käytännössä niiden 
soveltaminen on kuitenkin melko työlästä ja vaatii 
riittävät resurssit. Perustuottajista riippuvien 
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eliöryhmien populaatiodynamiikan simulointi ravinnepi-
toisuusmuutosten funktiona on vielä monimutkaisempaa 
kuin kasviplanktonin simulointi. 
Usein on järkevää pyrkiä ennakoimaan biologisia muu-
toksia hyödyntämäl.lä tietoa niistä tutkimuksista, 
jotka on toteutettu mahdollisimman paljon arvioitavaa 
hanketta vastaavissa oloissa. Tätä tietoa kertyy sekä 
erillisten biologisten tutkimusten että velvoitetark-
kailujen kautta yhä enemmän. Tulosten vertailukelpoi-
suutta arvioitaessa kannattaa taustamuuttujina huo-
miota kiinnittää vertailuna käytetyn tutkimuskohteen 
sijaintiin, hydrologisiin ja morfometrisiin ominai-
suuksiin, veden elektrolyyttipitoisuuteen, valais-
tusoloihin, pH-tasoon, happitalouteen sekä veden 
orgaanisen aineen ja metallien pitoisuuksiin. 
	
5.5 	VESIEN KÄYTTÖKELPOISUUSMUUTOSTEN ARVIOINTI 
Rehevöitymishaittojen arviointi vesistön käytön kan-
nalta on mm. vesioikeudellisessa lupaprosessissa 
keskeisten hyötyjen ja haittojen vertailun mandollis-
tava vaihe. Tässä vaiheessa tulisi pystyä määrittämään 
rehevöitymisilmiöiden aiheuttamat haitat vesien eri 
käyttömuodoille sekä niiden mahdollinen korvattavuus. 
Tällaisia haittoja ovat esimerkiksi toksiset tai 
hajua ja makua aiheuttavat leväesiintymät, pyydysten 
ja rantojen limoittuminen, kalojen haju- ja makuhai-
tat, kalaston arvon väheneminen, uimakelpoisuuden 
heikkeneminen, esteettiset haitat, rantojen umpeenkas-
vu ja raakaveden laadun huonontuminen. 
Vesien käyttöön kohdistuvien rehevöitymishaittojen 
tutkimus ei ole ollut kaikilta osin riittävää haitois-
ta aiheutuvien kustannusten arvioimiseksi. Esimer-
kiksi rannikkovesissä typpikuormituksen vaikutus 
rantojen limoittumiseen ja makrolevästön haitallisiin 
muutoksiin on ilmeinen, mutta siitä ei ole saatavilla 
tarpeeksi tutkimuksiin perustuvaa tietoa vahinkoarvi-
oiden laatimiseksi. 
Monille vesien käyttöön kohdistuville rehevöitymishai-
toille ei voida määrittää yksikäsitteisesti rahallista 
arvoa. On kuitenkin tärkeää, että arviointiraporteis-
sa kyseiset haitat kuvataan mahdollisimman selkeästi 
joko ilman kvantifiointia tai esimerkiksi painoarvon 
avulla. 
5.6 	MENETELMIEN SOVELTUVUUS JA RAJOITUKSET 
5.6.1 R a v i n n e s u h t e e t 
Minimiravinteen määrittämiseksi laskennalliset ravin-
nesuhteet, varsinkin ravinteiden eri esiintymismuodot 
huomioon ottavat suhdeluvut, ovat suuntaa-antavia. 
Ainoastaan kenttäkokeiden avulla yhdistettynä vesi-
alueen hydro- ja ravinnedynamiikan tuntemukseen voi-
daan luotettavasti selvittää vesialueen minimiravin-
teet. Kalliita investointeja vaativien typenpoistorat- 
kaisujen tulisi perustua kokeellisiin tutkimuksiin 
veden minimiravinteista. 
5.6.2 A i n e v i is t a a m a t 
Laskeuma 
Valtakunnallisen havaintoverkan tuloksia voidaan 
käyttää vesistökohtaisten laskeuma-arvioiden tekemi-
seen. Lähimmän ilmanlaadun havaintoaseman sijaitessa 
kaukana tarkasteltavasta vesistöstä tai erilaisessa 
ympäristössä joudutaan turvautumaan ekstrapoloituihin 
arvoihin, joihin voi sisältyä merkittäviä virheitä. On 
tärkeää, että arvioitavan kohteen ainetasetarkastelus-
sa selvitetään vähintään laskeuman suhteellinen osuus 
koko ainetaseessa. 
Luonnonhuuhtoutunia 
Luonnonhuuhtoutuman suuruus riippuu mm. ilmastollisis-
ta ja hydrologisista tekijöistä, valuma-alueen maape-
rän laadusta, kasvillisuustyypistä sekä sukkessiovai-
heesta. Suomessa luonnonhuuhtoutumana käytetään yleen-
sä vanhoista luonnontilaisista metsistä tai häiriinty-
mättömiltä suoalueilta saatuja ravinteiden huuhtoutu-
misarvoja. Tietoja täysin suojeltujen alueiden ra-
vinnehuuhtoutumista Suomessa on varsin vähän käytet-
tävissä. Luonnonhuuhtoutuman likimääräiseen arvioin-
tiin voidaan käyttää tuloksia niiltä pieniltä koevalu-
ma-alueilta, missä maa- tai metsätaloustoimenpiteet 
ovat olleet ekstensiivisiä ja jotka muilta ominai-
suuksiltaan vastaavat mahdollisimman hyvin tarkastel-
tavaa aluetta. Käytännössä pelkästään luonnonhuuhtou-
tuman aiheuttamaa ravinnekuormitusta tapahtuu Suomessa 
ainoastaan suojelualueilla ja niilläkin laskeuma on 
ihmisen toiminnan vaikutuksesta muuttunut. Koska 
talousmetsistä tai ojitetuilta soilta tapahtuva ravin-
nehuuhtoutuma on selvästi suurempi kuin luonnonhuuh-
toutuma, on tärkeää, ettei luonnonhuuhtoutuma-arvoja 
käytetä yleisesti kaikenlaisille metsä- ja suomaille. 
Halakuormitus 
Pelto-, turve-- ja metsätalousmaan aiheuttamaa haja-
kuormitusta arvioidaan pääasiassa pienillä valuma-
alueilla tehtyjen tutkimusten perusteella. Erilaisille 
maankäyttömuodoille ja kasvillisuustyypeille eri 
osissa maata on saatavilla pinta-alakohtaisia ominais-
kuormitusarvioita. Tarkasteltavana olevalle valuma-
alueelle kannattaa valita ominaiskuormitusarvoja 
niistä riittävän luotettavista tutkimuksista, joissa 
sijainti, ilmasto, maaperän tyyppi sekä kasvipeite 
vastaavat mahdollisimman paljon arvioitavaa aluetta. 
Arvioitavalta valuma-alueelta selvitetään peltojen, 
turvetuotantoalueiden, soiden ja metsien pinta-alaja-
kaumat. Lisäksi usein tarvitaan tietoja peltojen 
tarkemmasta käytöstä kuten nurmi-, vilja- ja kesan-
toaloista, metsien puulaji- ja kehitysluokkajakaumis- 
ta, suotyypeistä sekä ojitusalueiden määrästä. Ne 
voidaan arvioida parhaiten tuoreiden ilma- tai satel-
liittikuvien avulla. Kartoista saatava informaatio ei 
aina ole riittävää tai se voi olla vanhentunutta. 
Vesi- ja ympär~stöhallinnon ympäristötietojärjestelmän 
osana on satelliittikuviin perustuva koko maan kattava 
maankäyttö- ja puustorekisteri, josta saadaan tieto 
esimerkiksi tietyn vesistöalueen peltojen, soiden ja 
metsien pinta-aloista. 
Haja-asutuksen sekä karja- ja turkistalouden aiheut-
tamaa hajakuormitusta arvioidaan yleensä kokeellisesti 
selvitettyjen ominaiskuormituslukujen avulla. Menetel-
mässä joudutaan inventoimaan tarkasteltavalla valuma-
alueella oleva haja-asutuksen määrä sekä kotieläinla-
jit ja niiden lukumäärät. Inventoinnissa kannattaa 
hyödyntää valmiita maatalous- ja kaavoitusviranomais-
ten rekistereitä tai tilastoja mahdollisimman paljon 
ja täydentää tietoja tarvittaessa tiedusteluin. 
Ominaiskuormituksiin perustuvaa arviota hajakuormituk-
sen suuruudesta on syytä tarkistaa mittausten avulla 
aina, kun se on mahdollista. 
Sisäinen kuormitus 
Sisäinen kuormitus on merkittävä ainetaseen komponent-
ti rehevissä, matalissa ja niukkahappisissa vesistöis-
sä. Sen luotettava kvantitatiivinen arviointi on 
varsin työlästä tehtiinpä se laboratoriokokein, kent-
täkokein tai ainetaseen avulla. Viitteitä merkittävän 
sisäisen ravinnekuormituksen olemassaolosta saadaan 
kuitenkin jo alusveden happi- ja ravinnepitoisuuksia 
tutkimalla sekä vesistön tulevia ja lähteviä ravinne-
pitoisuuksia vertaamalla. 
Fosforin nettosedimentaatio voidaan usein määrittää 
verrattain luotettavasti, mikäli tunnetaan kohtuulli-
sen tarkasti vesisysteemiin tulevat ja sieltä 
poistuvat fosforin ainevirtaamat sekä vesimassan 
fosforivaraston muutokset. Denitrifikaation ja typen 
sidonnan arviointiin liittyvät vaikeudet hankaloit-
tavat typen sisäisen kuormituksen luotettavaa arvioin-
tia. 
Tvoen sidonta la denitrifikaatio 
Typen sidonnan ja denitrifikaation luotettavaa määräl-
listä arviointia ei juuri ole mahdollista tehdä muu-
toin kuin laboratorio- ja kenttätutkimuksin tarkastel-
tavalla vesialueella. Muista tutkimuksista voidaan 
kuitenkin saada suuruusluokka-arvioita näiden proses-
sien mahdollisesta vaikutuksesta. Näistä vaikeuksista 
huolimatta typen sidontaa ja denitrifikaatiota tulisi 
nykyistä enemmän tarkastella varsinkin merkittävien 
typpikuormitusta aiheuttavien hankkeiden vaikutusten 
arvioinnin yhteydessä. Vesien typen sidonnan ja denit-
rifikaation tutkimusta on Suomessa tärkeää lisätä 
typen kierron kvantitatiivisen kuvaamisen tarkentami-
seksi. 
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5.6.3 V e d e n 1 a a t u m a 1 1 i t 	ja 
t i l a s t o l l i s e t r i i p p u v u u d e t 
Vedenlaatumalleja kannattaa käyttää silloin, kun 
vesistöön tulevan kuormituksen ja vesistön tilan 
(esimerkiksi ravinnepitoisuuden tai kasviplankton-
biomassan) välinen yhteys on arvioitava kvantitatiivi-
sesti. Vedenlaatumallien käyttö lienee ainoa käyttö-
kelpoinen menetelmä laadittaessa ennusteita uusille 
kuormitustilanteille. Mallintamistyön keskeinen perus-
edellytys on kuitenkin kohdealueen fysikaalisten, 
kemiallisten ja biologisten olojen mahdollisimman 
tarkka tuntemus. Huonoilla lähtötiedoilla mallin 
antamat tulokset ovat epäluotettavia. 
Malleista luotettavimpia ovat ainetasetarkasteluun 
perustuvat mallit. Puhtaasti tilastolliset, regres-
siotyyppiset mallit saattavat tietyissä tilanteissa 
olla käyttökelpoisia nopeiden, suuntaa ja suuruusluok-
kaa kuvaavien arvioiden laadinnassa, mutta ne voivat 
myös antaa virheellisiä tuloksia. Samoin kuormituksen 
siedon arvioinnissa käytettävät graafiset mallit 
ovat varsin epäluotettavia. 
Yksinkertaisia ainetasemalleja kannattaa käyttää 
silloin, kun arviot ja ennusteet on laadittava nopeas-
ti ja vähäisin resurssein. Perusteellisissa suunnitte-
luprojekteissa tulee soveltaa malleja, joissa ainakin 
vesistön hydraulinen kuvaus ja mahdollisesti aineiden 
käyttäytyminen on kuvattu tarkemmin. Sovellettavan 
mallityypin valinnassa on aina huomioitava mallin 
käyttötarkoitus ja luotettavuus sekä lähtöaineiston 
riittävyys. 
5.6.4 V e s i e n 1 u o k i t u k s e t 
Luokitukset soveltuvat paitsi vesien tilan arviointiin 
ja havainnollistamiseen myös osaksi vesien tilamuutos-
ten ennustamisen kuvausta. Luokitusten avulla voi-
daan tarkasteltavan vesialueen tila tai sen muutos 
suhteuttaa muualla todettuun tilanteeseen. 
Luokitusten käyttöalue on laaja: niillä voidaan ha-
vainnollistaa veden laatua, käyttömahdollisuuksia, 
eliöiden elinmahdollisuuksia sekä esimerkiksi järvi-
tyypin muutoksia. Heikkoutena ovat luokitusten subjek-
tiivisuus, väljät vaihtelurajat luokkien sisällä sekä 
vaikeudet sovittaa alueellinen vaihtelu luokkarajoi-
hin. 
Vesiensuojelun valvonnassa, suunnittelussa, lupahake-
musten ja ennakkoilmoitusten käsittelyn yhteydessä 
sekä vesistötarkkailuissa on paljon käytetty vesi- ja 
ympäristöhallituksen kehittämää käyttökelpoisuusluoki-
tusta. Sen käyttöä voidaan edelleenkin suositella, 
sillä yhtenäisten luokitusperusteiden käyttö eri 
tilanteissa tuo mukanaan monia etuja. 
Käyttökelpoisuusluokitus soveltuu käytettäväksi eri-
tyisesti silloin, kun halutaan verrata suurten alueko- 
101 
konaisuuksien vesialueita keskenään ja kun halutaan 
arvioida ravinnepitoisuuksien ja levätuotannon lisään-
tymisen merkitystä erilaisille vesien käyttömuodoille. 
Rehevyystekijät on otettu painokkaimmin huomioon 
virkistyskäyttöluokituksessa ja raakavesiluokitukses-
sa, joten erityisesti niiden käyttö on perusteltua 
ravinnekuormituksen vaikutuksia arvioitaessa. 
Vesi- ja ympäristöhallituksen kehittämä käyttökel-
poisuusluokitus ei erityisen hyvin sovellu tietyn 
yksittäisen toimenpiteen aikaansaaman vesien tilan 
muuttumisen kuvaamiseen. Käyttökelpoisuusluokitus on 
niin yleispiirteinen, että vain merkittävimmät veden 
laadun muutokset saavat aikaan muutoksen luokitukses-
sa. Yksittäisten toimenpiteiden vaikutuksia arvioita-
essa tulisikin käyttökelpoisuusluokituksen rinnalla 
tarkastella myös esimerkiksi ravinne- ja a-klorofylli-
pitoisuuksien tai tuotantotason muutoksia ja arvioida 
tällaisten muutosten suuruutta verrattuna luonnon-
tilaan alueella. Apuna tarkasteluissa voitaisiin 
käyttää myös esimerkiksi levätuotantoon tai levämää-
riin perustuvia rehevyysluokitteluja tai tietyille 
luonnonoloiltaan yhtenäisille alueille erikseen kehi-
tettyjä luokituksia. 
5.6.5 E 1 i a s t ö 
Yleistä 
Lajistoselvitykset soveltuvat vesistön rehevöitynei-
syystason sekä sen muutosten yleiseen seurantaan. 
Indikaattoriorganismien käyttöä vesien rehevöitymisas-
teen kuvaajina vaikeuttavat kuitenkin lajien sopeutu-
miskyky ympäristöolosuhteiden muutoksiin sekä se, 
ettei selvärajaisesti vain tiettyä veden trofiatasoa 
ilmentäviä lajeja ole. Ekosysteemin biologisten muu-
tosten kuvaamisessa lajistoselvitykset eivät yksin 
riitä, vaan niitä on täydennettävä biomassa- ja tuo-
tantotutkimuksilla. 
Selvitettävät eliöryhmät valitaan tapauskohtaisesti 
ottaen huomioon aikaisemmat vertailukelpoiset tutki-
mukset sekä ne haitat, joita vedelle tai sen käytölle 
arvioidaan aiheutuvan. Kalataloudelle ovat tärkeitä 
pohjaeläin-, eläinplankton- ja perifytontiedot. Kasvi-
plantonlajisto, -biomassa ja tuotanto ovat merkittäviä 
arvioitaessa veden sopivuutta veden hankintaan. Ranto-
jen käyttömandollisuuksien selvittäminen vaatii puo-
lestaan tietoja makrofyyttikasvustoista. 
Seuraavassa on esitetty näkökohtia eri eliöryhmien 
soveltumisesta ravinnekuormituksen vaikutusten indi-
koimiseen. 
KasviDlankton 
Levät ovat nopean elinkiertonsa vuoksi herkkiä reagoi-
maan ravinnepitoisuuksien muutoksiin. Toisaalta ei 
ole olemassa levälajeja, jotka esiintyisivät vain 
tietyn trofiatason ympäristössä. Eutrofiaa indikoivat 
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lajit suosivat runsasravinteisia olosuhteita. Toisaal-
ta oligotrofiaindikaattorit ovat lajeja, jotka tulevat 
toimeen myös niukkaravinteisessa ympäristössä. Leväla-
jistoselvityksistä johtopäätöksiä tehtäessä on kiinni-
tettävä huomiota näytteiden riittävään ajalliseen ja 
paikalliseen edustavuuteen. 
Perifyton 
Perifytonin on havaittu reagoivan nopeasti jo hyvin 
pieniin ravinnepitoisuuksien muutoksiin. Perifytonin 
käyttö rehevöitymisen kuvaamiseen soveltuu erityi-
sesti virtaaviin vesiin. Järvissä ja rannikkovesissä 
perifytonkasvuston kehittymiseen vaikuttavat ravinne-
pitoisuuksien lisäksi merkittävästi myös mm. erot vir-
tausoloissa. Tulosten tulkinnassa ja vertailussa on 
virtausolot otettava huomioon. Koska tietyllä havain-
topaikalla perifytonnäytteiden välinen vaihtelu on 
usein varsin suuri, tulee näytteitä ottaa riittävän 
paljon luotettavan kuvan saamiseksi. 
Makrofyytit 
Makrofyytit soveltuvat ravinnekuormituksen vaiku-
tusten pitkäaikaiseen seurantaan. Selvityksiä voidaan 
toteuttaa esim. 4-8 vuoden välein. Erityisen sopivia 
kohteita ovat matalat ja rehevät vesistöalueet, joille 
on kehittynyt huomattavia makrofyyttikasvustoja. 
Ranta- ja vesikasvillisuuden tilan sekä kehityksen 
tunteminen on tärkeää selvitettäessä voimakkaasti 
kuormittavien hankkeiden aiheuttamia muutoksia rannan 
virkistyskäyttä-- ja suojeluarvoon, kalataloudelliseen 
arvoon sekä maisemaan. 
Eläinplankton 
Eläinplanktonissa voidaan erottaa pääasiassa oligotro-
fisiin vesiin rajoittuneita puhtaan veden lajeja ja 
eutrofiasta hyötyviä, likaantumista sietäviä lajeja. 
Suuri joukko eläinplanktereita on myös melko sopeutu-
miskykyisiä ravinnetasoon nähden. Tiedot eri lajien 
indikaatioarvosta ovat kuitenkin vielä puutteellisia. 
Itämeren murtovesilajeissa ei ole ainuttakaan eutrofi-
aa suosivaa lajia. Eräiden makean veden eutrofisten 
lajien runsas esiintyminen ja muutamien sietokykyisten 
murtovesilajien suuri tuotanto ovat ominaisia likaan-
tuneille ja rehevöityneille rannikkovesialueille. 
Eläinplanktonselvitykset ovat perusteltuja erityisesti 
rannikkovesissä ja sisävesissä, joissa on merkittäviä 
eläinplanktonia ravintonaan käyttäviä kalapopulaatioi-
ta (muikku- ja siikavedet). 
Pohiaeläimet 
Pohjaeläinten käytöllä vesien rehevöitymisen indikoi-
miseen on etuna niiden pitkäikäisyys, paikallisuus ja 
melko yksinkertaiset, joskin usein työläät näytteenot-
tomenetelmät. Pohjaeläimistö reagoi herkästi orgaani-
sen aineen sedimentaation sekä happitalouden muutok-
siin. Pohjaeläimistöä voidaan usein käyttää ravinne-
kuormituksen vaikutusalueen rajaamiseen ja vyöhykkei- 
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syyden arviointiin paremmin kuin vedestä tehtyjä 
kemiallisia tai biologisia määrityksiä. 
Kalasto 
Kalalajeja ei ole luokiteltu veden ravinteisuutta 
kuvaaviin ryhmiin. Kalalajien toimeentuloon ja sietoon 
vaikuttavat abioottisista tekijöistä keskeisesti 
lämpötila, pH, happi-, ammoniakki-, metalli- ja kiin-
toainepitoisuus sekä erilaisten orgaanisten aineiden 
esiintyminen. Veden ravinnepitoisuuksien muutokset 
vaikuttavat kalalajistoon ja -tuotantoon välillisesti 
ennen kaikkea happitaloudessa, sedimentaatiossa, pH-
oloissa sekä eläinplanktonissa ja pohjaeläimistössä 
tapahtuvien muutosten kautta. Kalastoselvitykset 
ovat tärkeitä ennen kaikkea ravinnekuormituksen aihe-
uttamien taloudellisten vaikutusten määrittämiseksi. 
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LIITE 1 
Pienten valuma-alueiden fosfori- ja typpikuormitus 
(Rekolainen 1989). 
Tutkimuksessa mukana olleiden pienten valuma-alueiden pinta-ala, peltoprosentti sekä 
keskimääräinen fosfori- ja typpikuormitus vuosijaksoilla 1965-1974 ja 1981-1985. 
Pinta- 	Pelto- 	TOT-P 	TOT-N 
ala 	ala 	kg km-2a-1 kg km-2a-1  
km 2 	% 65...74 	81...85 	65...74 	81...85 
Metsåva talset alueet 
13 Yli-Knuutila 0,07 0 7,7 8,9 	130 300 
14 Teeressuonoja 0,69 0 5,3 5,9 190 310 
31 Paunulanpuro 1,50 2 9,2 11 	- 230 
44 Huhtisuonoja 5,03 0 18 12 - 200 
51 Kesselinpuro 21,7 4 10 16 	230 270 
72 Heinäjoki 9,40 8 - 14 - 230 
93 Pahkaoja 23,3 2 8,8 11 	- 260 
103 Myllypuro 9,86 2 9,5 14 - 220 
Sekalaiset alueet 
15 Kylmänoja 4,04 27 26 32 560 630 
32 Siukolanpuro 1,86 9 20 41 310 360 
43 Latosuonoja 5,34 19 24 14 310 560 
71 Ruunapuro 5,39 22 20 53 330 490 
83 Kaidesluoma 5,5 13 14 29 260 360 
84 Norrskogsdiket 1,6 34 13 22 410 700 
91 Tuuraoja 23,5 16 13 30 200 350 
101 Huopakinoja 19,7 17 30 26 350 270 
Peltovaltaiset alueet 
11 Hovi 0,12 100 56 160 1 	300 1 400 
12 Ali-Knuutila 0,24 48 58 96 630 640 
21 Löytäneenoja 5,64 68 20 75 570 1 000 
22 Savijoki 15,4 39 - 66 - 890 
Happamat sulfaattimaat 
81 Haapajyrä 6,09 58 14 25 920 1 400 
85 Sulvanjoki 26,8 23 19 29 610 950 




VESI- JA YMPÄRISTÖHALLITUKSEN KÄYTTÖKELPOISUUSLUOKITUICSET: 
REHEVÖITYMISTÄ ILMENTÄVÄT SUUREET 
VIRKISTYSKÄYTTÖLUOKITUS 
Luokka 	Luonnostaan rehevät vedet 
	
kok P 	a-klorofylli 
mg m-3 	mg m-3  
erinomainen 	<12 	<4 
hyvä 	13-70 4-20 





kok P 	a-klorofylli 






Luokka 	kok P 	NH 4 	NO3 	a-kloro- kasviplankton 
fy11i 	biomassa 
mg m-s 	mg m-s 	g m-3 	mg m-3 gm
-3 
erinomainen <10 <2 
hyvä 10-25 <100 2-5 <0.5 
tyydyttävä 25-50 	100 -500 5-20 	0.5 -2 
huono 50-100 	500 -2000 	<30 20-100 2 -10 
sopimaton >100 >2000 	>30 >100 >10 
KALAVESILUOKITUS 
Luokka Luonnostaan rehevät vedet Muuttuneet vedet 
a--klorofylls mg m-3  a--klorofylls mg m-3  
erinomainen <10 <4 
hyvä <10 <4 




Luokka kok P mg m-3  a-klorofylls mg m-3  
erinomainen <12 <4 
hyvä <30 <10 
tyydyttävä <50 <20 
välttävä 50-100 20-50 
huono >100 >50 




SISÄVESIEN ALUEELLISIA LUOKITUKSIA 
KOKEMÄENJOEN VESISTÖALUEEN TULOKSISTA LASKETTU RYHMITTELY 
Luokka 	kok P mg m-3 	perustuotanto- 
kyky mg C m-3d-1  
karu <10 <75 
lievästi 
rehevä 10-20 75-230 
rehevä 20-50 230-750 
erittäin 
rehevä 50-100 750-1500 
pilaantunut >100 >1500 
Lähde: Oravainen 1981 
LOUNAIS-SUOMEN LIKAANTUNEILLE JOKIVESILLE KEHITETTY LUOKITTELU 
Luokka 	02 	BOD 	NH 4 	Enterokokit 
mg 1-1 	mg m 3 	kpl 100 ml-1  
puhdas 80-100 0-2 <100 <25 
lievästi 
likaantunut 70-80 2-5 100-500 25-250 
likaantunut 40-70 5-10 500-1000 250-2500 
voimakkaasti 
likaantunut <40 >l0 >1000 >2500 
Lähde: Jumppanen ja Kolehmainen 1982 
KALLAVEDEN REITILLE JA HAUKIVEDELLE KEHITETTY HAPPIPITOISUUTEEN JA 
FOSFORIN TILAVUUSSEDIMENTAATIOON (S/V) PERUSTUVA LUOKITUS 
Luokka 02 % Alusveden happipitoisuus S/V 
mg 1-1 10-6 mg  s-1 m-3 
maalis- elo- kesän 
kuu kuu keskiarvo 
erittäin 
puhdas >80 >l0 >8 >9 >0.23 
puhdas 80 -60 10-7.5 8-6 9-7 0.23 -0.58 
tyydyttävä 60-40 7.5-5 6-4 7-5 0.58 -1.50 
vältävä 40-20 5-3 4-2 5-3 1.50 -3.82 
huono <20 <3 <2 <3 >3.82 




RANNIKKOVESIEN ALUEELLISIA LUOKITlUKSIA 
KASKISTEN EDUSTAN MERIALUEELLE KEHITETTY LUOKITTELU 
Luokka Oz % k_i_into- 
aine 
g m 3  
väri 
g Pt m 3  
CODMn  
g m 3 
kok N 




m 3  
1 >90<105 <5 <30 <5 <O.25 <15 
2 70-90 5-10 30 -70 5-10 0.25-0.4 15 -25 
3 50-70 10-15 70 -100 10-20 0.4-0.7 25 -50 
4 30-50 15-25 100 -200 20-40 0.7-1.5 50 -150 
5 <30>125 >25 >200 >40 >1.5 >150 
Lähde: Langi 1982 
LOUNAIS-SUOMEN SAARISTO- JA RANNIKKOVESILLE KEHITETTY LUOKITUS 
Luokka 	 kok P 	a-klorofylli 	Perustuotantokyky 
mg m 3 	mg m-3 	 mg C m 
karu <12 <2 <100 
lievästi rehevä 12-23 2-5 100-300 
rehevä 23-80 5-25 300-1500 
erittäin rehevä >80 >25 >1500 
Lähde: Turun vesi - ja ympäristöpiiri 1985 
HELSINGIN EDUSTAN MERIALUEELLE KEHITETTY LUOKITUS 
Luokka 	kok P 	perustuo- 	kasviplank- 	02 fekaal_iset 
tantokyky tonbiomassa % streptokokit 
mg m-3 	mg C m-3d -1 	g m -3 	vaih- kpl 100 ml -1  
tel u 
erinomainen <30 	<100 
hyvä 	30-49 100-199 
tyydyttävä 50-99 	200-399 
välttävä 100-249 400-799 
huono 	>250 	>800 
<3 <35 <5 
3-10 35-49 5-25 
11-25 50-64 25-79 
26-50 65-79 80-249 
>50 >80 >250 




VESIEN TUOTANTOON TAI BIOMASSAAN PERUSTUVIA LUOKITUKSIA 
KASVIPLANKTONIN BIOMASSAAN PERUSTUVA LUOKITUS 
Luokka 	kasviplanktonin biomassa g mV (tuorepaino) 
ultraoligotrofia 	<0.20 
oligotrofia 	0.21-0.50 




Lähde: Heinonen 1980 ' 
KASVIPLANKTONIN PERUSTUOTANTOON JA PERUSTUOTANTOKYKYYN PERUSTUVA 
LUOKITUS 
Luokka 	perustuotanto- 	perustuotanto 
kyky mg C m 3 d-1 	kg C ha-1 a-1  
karu <100 	<400 
lievästi rehevä 100-200 400-800 
rehevä 	200-1000 	800-1200 
erittäin rehevä 	>1000 >1200 
Lähde: Lehmusluoto 1969 
PROFUNDAALIN MAKROFAUNAN KESKIMÄÄRÄISEEN BIOMASSAAN PERUSTUVA LUOKITUS 
Järven rehevyys- 	pohjan 	 biomassa g 









niukkaravin- 	0.01-0.06 0.1-0.5 
teinen 
melko niukka- 0.06-0.2 0.5-1.6 
ravin teinen 
lievästi 0.2-0.7 1.6-6.0 
ravinteikas 
ravinteikas 0.7-2.2 6.0-17.0 
erittäin >2.2 >17.0 
ravinteikas 
myrkyllinen <0.01 <0.1 





RUOTSIN LUONNONHOITOVIRASTON OHJEET RAVINTEISUUDEN JA REHEVÖITYMISEN 
ARVIOIMISEKSI 
Ravinteisuus 
Luokka kok P kok N 
mgm gm 
erittäin karu <7.5 <0.30 
karu 7.5-15 0.30-0.45 
melko rehevä 15-25 0.45-0.75 
rehevä 25-50 0.75-1.50 
erittäin rehevä >50 >1.50 
Luonnontilan muutos 
Luokka 	Nykyinen pitoisuus/luonnontilainen pitoisuus 
ei muutosta tai muutos merkityksetön X1.5 
selvästi muuttunut 	1.5-2.0 
voimakkaasti muuttunut 2.0-3.0 
erittäin voimakkaasti muuttunut 	>3.0 
Lähde: Statens Naturvårdsverk 1990 
RUOTSALAINEN 30:N JPRVEN AINEISTOON PERUSTUVA TROFIATASOLUOKITUS 
Luokka 	kok P 3 	kok N 	a-klorofylli nåkt jv._1ys 
mgm gm mgm 	m 
oligotrofinen 	<15 <0.4 <3 >4.0 
mesotrofinen 	15-25 0.4-0.6 3-7 2.5-4.0 
eutrofinen 	25-100 0.6-1.5 7-40 1.0-2.5 
hypereutrofinen 	>100 >1.5 >40 <_1..0 
Lähde: Forsberg ja Ryding 1980 
RUOTSALAINEN KRONOBERGIN LÄl1NIN JÄRVILLE KEHITETTY LUOKITUS 
Luokka 	kok N 	kok P a-klor. CODMq  sameus johtokyky 
g m 3 mg m 3  mg m 3  g m FTU mS/m 
1 	X0.4 	<6 <5 <30 <2 <6 
2 0.4-0.75 	6-20 5-15 30-60 2-4 6-10 
3 	0.75-1.25 	20-80 15-60 60-90 4-6 10-15 
4 1.25-2.0 	80-200 60-125 90-125 6-10 15-20 
5 	2.0-2.5 	200-500 125-250 125-175 10-15 20-30 
6 2.5-3.0 	500-1500 250-500 175-300 15-20 30-40 
7 >3.0 >1500 >500 >300 >20 >40 
Lähde: Lettevall 1983 
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A. Eutrofiaa indikoivat kasviplanktonlajit Järnefeltin ym. 
(1963) mukaan. 
a. 1. luokan indikaattorit 
Actinastrum hantzschii Amphiprora spp. 
Anabaena circinalis Anabaena planctonica 
Anabaena spiroides Aphanizomenon gracile 
Arthrodesmus convergens Arthrodesmusoctocornis 
Asterionella gracillima Centritractus sp. 
Chroococcus dispersus Closterium gracile 
Coelastrum cambricum Coelastrum reticulatum 
Cosmarium humile Cosmarium punctulatum 
Cosmarium regnellii Cosmarium regnesi 
Dimorphococcus lunatus Euastrum bidentatum 
Eudorina charkowiensis Euglena acus 
Euglena oxyuris Fragillaria capucina 
Fragillaria crotonensis Gonium pectorale 
Kirchneriella contorta Kirchneriella elongata 
Kirchneriella lunaris Kirchneriella obesa 
Lagerheimia spp. Lepocinclis spp. 
Lyngbya contorta Melosira granulata 
Melosira islandica Melosira varians 
Micractinium pusillum Microcystis aeruginosa 
Microcystis elabens Microcystis flos-aquae 
Microcystis pulverea Microcystis viridis 
var. incerta Nephrocytiumlimneticum 
Oocystis solitaria Ophiocytium spp. 
Oscillatoria limnetica Pediastrum araneosum 
Pediastrum duplex Pediastrum gracillimum 
Pediastrum limneticum Pediastrum tetras 
Peridinium bipes Peridinium umbonatum 
Peridinium volzii Phacus longicauda 
Phacus pleuronectes Phacus spp. 
Scenedesmus abundans Scenedesmusacutiformis 
Scenedesmus armatus Scenedesmus armatus 
Scenedesmus carinatus var. bicaudatus 
Scenedesmus denticulatus Scenedesmus falcatus 
Scenedesmus fenestratus Scenedesmus longus 
Scenedesmus naegelii Scenedesmus opoliensis 
Selenastrum bibraianum Sphaerozosmagranulatum 
Staurastrum avicula Staurastrum paradoxum 
Staurastrum tetracerum var. parvum 
Stephanodiscus dubius Synedra berolinensis 
Synura uvella Tetraedron caudatum 
Tetraedron limneticum Tetraedronplanctonicum 
Tetraedron regulare Tetraedron trigonum 
Tetrastrum spp. Trachelomonas abrupta 
Trachelomonas acanthostoma Trachelomonas armata 
Trachelomonas kelloggii Trachelomonas oblonga 








































































































































Kasviplanktonlajien trofiaindeksejä laskettuna tilavuuksien 
keskiarvojen perusteella. Asteikko on suhteellinen, eutrofian 
ja oligotrofian rajana pidetään indeksin arvoa 33. Tätä 
suuremmat arvot indikoivat eutrofiaa ja arvo 33 sekä sitä 
pienemmät arvot oligotrofiaa (Hörnström 1981). 
Trofiaindeksi 
Microcystis spp. 100 
Aphanizomenon flos-aquae 100 
Phacus spp 98 
Melosira granulata 95 
Ankistrodesmus spp 90 
Coelastrum spp. 90 
Anabaena planctonica 90 
Anabaena spiroides 85 
Staurastrum paradoxum var. parvum 85 
Staurastrum pinque 85 
Staurastrum smithii 68 
Tetraedron trigonum var. gracile 60 
Gonyostomum semen 55 
Pediastrum boryanum 55 
Pediastrum duplex 55 
Trachelomonas spp. 55 
Attheya zachariae 55 
Fragillaria crotonensis 51 
Tetraedron caudatum 51 
Synura spp. 50 
Peridinium bipes 50 
Peridinium cinctum 50 
Peridinium willei 50 
Closterium acutum var. variabile 50 
Melosira ambiqua 46 
Pediastrum tetras 40 
Chrysosphaerella longispina 40 
Synedra acus 40 
Dinobryon divergens 39 
Gymnodinium fuscum 35 
Dictyosphaerium pulchellum 35 
Asterionella formosa 34 
Ceratium hirundinella 34 
Oscillatoria agardhii 34 




Tetraedron minimum 33 
Gomphosphaeria naegeliana 33 
Rhizosolenia longiseta 33 
Dinobryon cylindricum var. palustre 33 
Dinobryon bavaricum 	, 31 
Uroglena americana 31 
Tabellaria fenestrata 29 
Chrysochromulina parva 27 
Spondylosium planum 26 
Staurodesmus mamillatus 25 
Gomphosphaeria lacustris 25 
Melosira distans var. alpigena 23 
Chrysidiastrum catenatum 21 
Quadrigula spp. 21 
Dinobryon suecicum 21 
Crucigenia tetrapedia 21 
Dinobryon borgei 20 
Staurastrum anatinum 20 
Staurastrum longipes 20 
Staurodesmus extensus 19 
Anabaena flos-aquae 18 
Elåkatothrix spp. 17 
Monoraphidium dybowskii 16 
Stichogloea doederleinii 15 
Staurodesmus sellatus 15 
Gymnodinium uberrimum 14 
Sphaerocystis schroeterii 14 
Willea irregularis 14 
Dinobryon crenulatum 13 
Chroococcus limneticus 12 
Peridinium inconspicuum 12 
Kephyrion boreale 12 
Aphanothece ellipsoidea 12 
Bitrichia chodatii 12 
Monoraphidium griffithii 12 
Oocystis submarina 11 
Merismopedia tenuissima 11 
Istmochloron trispinatum 11 
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LIITE l0 
Vesikasvien jako ryhmiin ravinnevaatimustason perusteella 















































Potamogeton 	Glyceria fluitans 	Callitriche cophocarpa 
perfoliatus Polygonum amphibium 	C. hamulata (?) 
P. praelongus 	Ranunculus peltatus C. palustris 
Alisma plantago- 	R. lingua 	Utricula vulgaris 
aquatica U. minor 
Meso- ja oligotrofiset (o=selvästi oligotrofinen, 













Equisetum fluvia- Potamogeton alpinus 
tile(m) 	P. gramineus(m) 
Isoetes lacustris(o)Alopecurus aequalis(m) 
I. echinospora(m?) Phragmites australis 
Sparganium 	(m) 
emersum(m) Eleocharis palustris 
S. glomeratum(m) 	E. mamillatus(m) 
S. friesii 	E. acicularis 
S. angustifolium 	Schoenoplectus 
S. minimum(m) 	lacustris(m) 
S. hyberboreum(m) 	Nuphar lutea 




Ilmentäjälajien esiintyminen elomuotoryhmittäin puhtaissa ja 
eri tavoin likaantuneissa vesissä Kurimon (1975) mukaan. 
+ suosii asumajätevesiä, o sietää puunjalostusteollisuuden jätevesiä 
A = irtokellujat, B = kelluslehtiset, C = uposlehtiset, 
D = ilmalehtiset ruohot, E = upos- ja kelluslehtiset, 
F = ruohot ja sarat, G = pohjalehtiset. 
1. Voimakkaasti likaantuneen veden ilmentäjälajit: 
A: Pikkulimaska (Lemna minor) + 
A. Isolimaska (Lemna polyrrhiza) + 
B: Pohjolan lumme (Nymphaea candida) +o 
C: Sahalehti (Stratiodes abides) + 
C: Karvalehti (Ceratophyllum demersum) + 
C: Kiehkuraärviä (Myriophyllum verticillatum) +o 
C: Yleinen vesiherne (Utricularia vulgaris.) +o 
2. Likaantuneen veden ilmentäjälajit 
A: Kilpukka (Hydrocharis morsus-ranae) + 
B: Uistinvita (Potamogeton natans) +o 
B: Suomen lumme (Nymphaea tetragona) +o 
C: Vesirutto (Elodea canadensis) + 
C: Tylppälehtinen vita (Potamogeton obtusifolius) +o 
D: Suorapalpakko (Sparganium simplex) + 
F: Iso sorsimo (Glyceria maxima) +o 
3 a. Indifferentit, eutofisuuteen taipuvaiset lajit 
B: Ojasorsimo (Glyceria fluitans) 
C: Ahvenvita (Potamogeton perfoliatus) 
C: Litteä vita (Potamogeton compressus) 
D: Yleinen keiholehti (Sagittaria sagittifolia) 
D: Vesikuusi (Hippuris vulgaris) 
E: Heinävita (Potamogeton gramineus) 
E: Punertuva vita (Potamogeton alpinus) 
F: Sarjarimpi (Butomus umbellatus) 
F: Leveälehtinen osmankäämi (Typha latifolia) 
3 b. Indifferentit lajit 
B: Vesitatar (Polygonum amphibium) 
B: Ulpukka (Nuphar lutea) 
D: Ratamosarpio (Alisma plantago-aquatica) 
D: Terttualpi (Lysimachia thyrsiflora) 
F: Järvikaisla (Schoenoplectus lacustris) 
F: Sarat (Carex sp.) 
F: Järviruoko (Phragmites australis) 
3 c. Indifferentit, vähäravinteisuuteen taipuvaiset lajit 
B: Kelluspalpakko (Sparganium friesii) 
C: Pikkuvita (Potamogeton berchtoldii) 
F: Järvikorte (Equisetum fluviatile) 
F: Suoluikka (Eleocharis palustris) 
G: Äimäruoho (Subularia aquatica) 
4. Lähes puhtaan veden ilmentäjälajit 
G: Vaalea lahnaruoho (Isoetes echinospora) 
G: Tumma lahnaruoho (Isoetes lacustris) 
G: Hapsiluikka (Eleocharis acicularis) 
G: Kolmiheteinen vesirikko (Elatine triandra) 
G: Katkera vesirikko (Elatine hydropiper) 
5. Puhtaan veden ilmentäjälajit 
C: Vuorokukkainen ärviä (Myriophyllum alterniflorum) 
E: Järvisätkin (Ranunculus peltatus) 
G: Nuottaruoho (Lobelia dortmanna) 
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LIITE 12/1 
ERÄIDEN RANNIKOLLA ESIINTYVIEN MAKROFYYTTIEN JA PÄÄLLYS-









Bulboschoenus maritirnus - 0 
Callitriche hermaphroditica +0,5 0 
Ceratophyllum demersum +2 +1 
Eleocharis acicularis - 0 
Hippuris vulgaris - 0 
Lemna trisulca - +1 
Myriophyllum sibiricum - -1 
Myriophyllum spicatum +1 -1 
Myriophyllum verticillatum - +1 
Najas marina ssp. intermedia +0,5 -1 
Phragmites australis - 0 
Potamogeton filiformis 0 -1 
Potamogeton pectinatus +1 0 
Potamogeton perfoliatus +0,5 0 
Potamogeton pusillus +0,5 0 
Ranunculus baudottii +0,5 -2 
Ranunculus circinatus +1 -1 
Ranunculus reptans - 0 
Ruppia cirrhosa -0,5 -1 
Ruppia maritima +0,5 0 
Schoenoplectus tabernaemontani - 0 
Typha latifolia - +1 
Zannichellia major -1 -2 
Zannichellia palustris 
ssp, repens +1 -1 
Zannichellia pedunculata - -1 
SAMMALET 
Drepanocladus aduncus - 0 
LEVAT 
Cvanoohvta - sinilevät 
Anabaena variabilis - +2 
Gloeotrichia natans - 0 
Lyngbya aestuarii -- +1 
Rivularia atra - -2 
Rivularia biasolettiana - -2 
Spirulina subsalsa - +4 
Tolypothrix tenuis -- -2 
Rhodophyta - punalevät 
Asterocytis ornata +1 0 
Audouinella purpurea -0,5 0 
Callithamnion roseum 0 -2 
Ceramium -cenuicorne -0,5 -2 
Furcellaria lumbricalis -0,5 -2 
Phyllophora pseudoceranoides -0,5 -2 
Polysiphonia nigrescens +0,5 -2 
Polysiphonia violacea -0,5 -2 
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PhaeoDhvta - ruskolevät 
Chorda filum -0,5 -2 
Dictyosiphon chordata -1 -2 
Dictyosiphon foeniculaceus -0,5 -1 
Ectocarpus siliculosus +1 -1 
Fucus vesiculosus -0,5 -2 
Pilayella littoralis +0,5 -2 
Porterinema fluviatile - -1 
Sphacelaria arctica +0,5 -2 
Sphacelaria radicans +0,5 -2 
Stictyosiphon tortilis +0,5 -1 
Chlorophyta - viherlevät 
Aphanochaete repens +1 0 
Cladophora glomerata +1 0 
Enteromorpha compressa +2 +1 
Enteromorpha flexuosa - +2 
- subsp. 	flexuosa - +2 
- subsp. paradoxa - +2 
Enteromorpha intestinalis +1 +1 
Mougeotia sp. - -1 
Oedogonium sp. +2 0 
Percursaria percursa +1 +2 
Rhizoclonium riparium +0,5 +1 
Spirogyra jurgensii +1 0 
Ulothrix sp. 0 0 
Chara aspera var. aspera -1 -2 
Chara baltica -2 -2 
Chara canescens -2 0 
Chara globularis var. globularis -1 -2 
Chara tomentosa -1 -2 
'ro_lypella nidifica var. nidifica -1 -2 
Bacillariophyta - piilevät 
Berkeleya rutilans - +1 
Lajien suhtautuminen eutrofioitumiseen, Wallentinus 1979 
+2 = voimakkaasti positiivinen vaikutus 
+1 = positiivinen vaikutus 
+0,5 = lievästi positiivinen vaikutus 
0 = indifferentti tai tuntematon 
-1 = negatiivinen vaikutus 
-2 = voimakkaasti negatiivinen vaikutus 
Saprobiaindeksi, Koistinen 1989 
+4 	= polysaprobinen laji 
+3 = a-mesosaprobinen laji 
+2 	= b-mesosaprobinen laji 
+1 = oligosaprobinen laji 
0 	= indifferentti tai saprobia-arvoa ei ole annettu 
-•1 = eutrofiaa suosiva laji 
-2 	= katarobinen laji 
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